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1.1. Contaminación de suelos 
 
 
1.1.1. Características generales del suelo 
 
El suelo se define como la parte superior de la corteza terrestre. Está compuesto por 
partículas minerales, organismos vivos, materia orgánica, agua y sales (Figura 1.1). La 
mayoría de los componentes provienen de la meteorización de rocas, descomposición de 
restos vegetales y acción de microorganismos, formando uno de los recursos naturales más 
importantes del planeta. El suelo es un medio altamente complejo, formado, principalmente 
por tres fases: sólida (50%), líquida y gaseosa (Brock y Madigan, 2000): 
 
 Fase sólida: Es la fase más estable del suelo. Está constituida por componentes 
inorgánicos (como silicatos, óxidos e hidróxidos y otros compuestos cuya presencia, 
ausencia y abundancia condiciona el tipo de suelo y su evolución) y orgánicos (como 
microorganismos y sustancias húmicas). 
 Fase líquida: Está formada por una disolución acuosa de las sales y los iones más 
comunes, originada por la alteración de los minerales y la materia orgánica.  
 Fase gas: Presenta gran variabilidad en su composición. Tiene contenido en O2 y CO2, 
como consecuencia del metabolismo respiratorio de los seres vivos del suelo. Es 
responsable de reacciones de oxidación en el suelo. 
Figura 1.1. Esquema de la disposición en el espacio de los agregados constituyentes de un 
suelo (Atllas, R., Bartha, R., 1998).  





Estas tres fases se pueden organizar de formas muy diferentes, adquiriendo diversas 
proporciones para dar lugar a diferentes tipos de suelos (arcillo, limoso, franco, franco 
arenoso, etc.). 
Además, el suelo puede clasificarse mediante el tamaño de las partículas que forman su 
fase sólida: grava (mayor de 2 mm), arena (2,0 a 0,2 mm), arena fina (0,2 a 0,02 mm), limo 
(0,02 a 0,002 mm) y arcilla (menor a 0,002 mm). 
Las propiedades del suelo se pueden clasificar en físicas, químicas y biológicas: 
 
 Físicas: Determinan el comportamiento fluido dinámico del tipo de suelo. En este 
grupo se encuentra la textura, la estructura, el color, la permeabilidad, la porosidad, el 
drenaje y la humedad.  
 Químicas: Son las propiedades asociadas a la capacidad amortiguadora del suelo. 
Estas son la capacidad de intercambio catiónico, el pH y la concentración de sales. 
 Biológicas: Están asociadas a la presencia de materia orgánica y presencia de vida 
animal. 
 
El suelo es fundamental e irremplazable; coordina el crecimiento de las plantas de los 
ecosistemas terrestres y mantiene los ciclos biogeoquímicos, ya que los microorganismos 
del suelo degradan virtualmente todos los componentes orgánicos, inclusive los compuestos 
xenobióticos y polifenólicos persistentes. 
La materia orgánica del suelo (MOS) es una mezcla heterogénea que incluye tejidos de 
origen animal y vegetal, sus productos de descomposición parcial resultantes de las 
transformaciones microbiológicas y químicas del proceso de humificación, material orgánico 
de alto peso molecular (como por ejemplo polisacáridos y proteínas) y sustancias simples 
(como aminoácidos, lípidos y monosacáridos). La materia orgánica puede clasificarse en 
dos tipos según su origen: no húmicas (carbohidratos, proteínas, grasas, taninos, etc.) y 
húmicas (que se produce por la degradación química y enzimática (microbiana) de los 
materiales no húmicos).  
Las sustancias húmicas (SH) son un conjunto de sustancias coloreadas, de alto peso 
molecular, que se clasifican en base a su solubilidad en agua como ácidos húmicos (AH, 
solubles a valores de pH mayores a 2), ácidos fúlvicos (AF, solubles en soluciones acuosas 
independientemente del pH) y huminas (insolubles en agua) (Karanfil y col., 1996). 
Las SH están compuestas por aproximadamente 50 % de carbono, entre un 35 - 45% de 
oxígeno, 5% de hidrógeno, 3% de nitrógeno y azúfre (MacCarthy, 2001). Los principales 
grupos funcionales presentes incluyen grupos ácidos carboxílicos, OH fenólicos y quinonas. 





Estos grupos funcionales pueden retener metales y compuestos orgánicos polares y no 
polares debido a las interacciones hidrofóbicas-hidrofílicas (Warren y Haack, 2001).  
El rol de las SH en el suelo luego de un proceso de contaminación depende de algunos 
factores como de la naturaleza y cantidad de contaminante presente en suelo, pero además, 
del tiempo de exposición a la contaminación. Cuando se trata de una contaminación crónica, 
los compuestos orgánicos pueden adsorberse fuertemente a las SH, limitando su 
biodisponibilidad.  
Cuando el suelo entra en contacto con una corriente de agua la fracción de la SH soluble 
(los AF y los AH si el pH es mayor a 2) se disuelve en la solución arrastrando a la fase 
acuosa los compuestos con los que se encuentran unidos. 
 
 
1.1.2. Contaminación de suelos con hidrocarburos policíclicos aromáticos 
 
Los hidrocarburos policíclicos aromáticos (PAH) son compuestos formados por la fusión de 
dos o más anillos bencénicos, que pueden disponerse de manera lineal, angular o en forma 
de cluster (Dhote y col., 2010). Por definición contienen solamente átomos de carbono e 
hidrógeno. Se han identificado aproximadamente 130 PAH, pero los más estudiados son los 
16 (con 2 - 6 anillos) que ha listado la EPA (Agencia de Protección Ambiental, de los 
Estados Unidos) como contaminantes prioritarios (Lemaire y col., 2013), los cuales pueden 
observarse en la Figura 1.2. 
Los PAH se clasifican en dos grupos dependiendo del peso molecular: bajo (BPM, como 
fenantreno y antraceno) o alto (APM, como pireno y benzo(a)pireno). Esta clasificación se 
presenta en la Figura 1.2. 
Estos compuestos son moléculas neutras, térmicamente estables y que se degradan 
lentamente por acción de los microorganismos (Harvey, 1997). Son altamente hidrófobos 
(medido por la constante de partición octanol/agua, KOW), poco solubles en agua y se 
adsorben en la materia orgánica del suelo, ver Tabla 1.1.  
 






Figura 1.2. Hidrocarburos Policíclicos Aromáticos de bajo y alto peso molecular, listados 
entre los 16 PAH prioritarios según la EPA. Los PAH encuadrados fueron los utilizados en 
esta tesis.  

































La contaminación con PAH en el ambiente puede originarse por procesos naturales como 
incendios forestales, emisiones volcánicas y diagénesis (Baek y col. 1990; Menzie y col. 
1992; Wang y col. 2007). Sin embargo, en los sitios más urbanizados e industrializados, la 
mayoría de estos compuestos llegan al ambiente por fuentes antropogénicas (Figura 1.3) 
como la incineración de carbón, madera; combustión de gasoil, petróleo y los procesos 
industriales (Mostert y col. 2010). Otra fuente de PAH proviene de los derrames accidentales 
de petróleo o combustibles (da Silva y Bícego, 2010). 
Figura 1.3. Diagrama de la tranferencia de los PAH en el medio ambiente, 
www.sepa.org.uk.  
 
Sin importar cuál es el origen de los PAH en el ambiente, los seres humanos y animales 
están siempre expuestos a estas mezclas de contaminantes. Los PAH pueden acumularse 
en la cadena trófica y presentan toxicidad por inhalación, contacto o ingestión (Eisler, 1987; 
Samburova y col., 2016). Como se mencionó anteriormente, su baja solubilidad en agua 
(Tabla 1.1) los convierte en altamente liposolubles, favoreciendo su absorción a través del 
tracto intestinal de los mamíferos y su rápida distribución en los tejidos, principalmente en el 
tejido adiposos (Twiss y col. 1999). Los PAH de alto peso molecular como 
benzo(a)antraceno, criseno, benzo(b)fluoranteno, benzo(k)fluoranteno, benzo(a)pireno, 
dibenzo(a,h)antraceno e indenol(1,2,3-c,d)pireno presentan un alto potencial carcinogénico y 
mutagénico, debido a que forman aductos con el ADN luego de su activación biológica 
(Goldman y col. 2001). Los aductos de ADN son lesiones promutagénicas que pueden 
conducir a mutaciones en los oncogenes o genes supresores de tumores, si no son 





















de los 16 PAH prioritarios listados por la EPA, el benzo(a)pireno es el que presenta mayor 
factor carcinogénico (Juhasz y Naidu 2000; Schneider y col. 2002; Luch y Baird 2010), ya 
que fue clasificado como Grupo 1 por la Agencia Internacional de Investigación de Cáncer 
(IARC) (Staniszewska y col. 2013). Algunos de ellos pueden causar problemas respiratorios, 
alteración de la función pulmonar y causar bronquitis (Tsapakis y Stephanou, 2005). Por 
todas estas causas, el tratamiento y eliminación de estos contaminantes es considerado una 
prioridad. 
 
Tabla 1.1. Características de los hidrocarburos policíclicos aromáticos estudiados en esta 
tesis. 
(a)(Nisbet y LaGoy, 1992) 
 
En el año 1993 se promulgo la Ley Nacional 24.051 de Residuos Peligrosos, cuyo Decreto 
reglamentario (número 831/93) cita las concentraciones de distintos contaminantes 
permitidas en suelos con distintos usos: agrícola, residencial e industrial. En la Tabla 1.2 se 
pueden observar los niveles guías de calidad de suelo para los PAH utilizados en esta tesis. 
 
 Antraceno Fenantreno Pireno Benzo(a)Pireno 
Número de anillos 3 3 4 5 
Peso Molecular (g/mol) 178 178 202 250 
Solubilidad (mg/L) 0,07 1,0 0,16 0,0038 
Log KOW 4,46 4,45 5,32 6,04 
Punto Ebullición (ºC) 340 332 393 496 
Punto Fusión (ºC) 216.2 101 156 178,1 
Densidad (g/cm3) 0,9800 1,283 1,271 1,4 
Factor carcinogénico(a)  0,01 0,001 0,001 1 





Tabla 1.2. Niveles guías de calidad de suelos para los PAH estudiados permitidos para los 
distintos usos (Ley 24.051 de residuos peligrosos, Decreto 831/93). 
Contaminante CAS Uso Agrícola Uso Residencial Uso Industrial 
Antraceno 120-12-7 * * * 
Fenantreno 85-01-8 0,1 ppm 5 ppm 50 ppm 
Pireno 129-00-0 0,1 ppm 10 ppm 100 ppm 
Benzo(a)pireno 50-32-8 0,1 ppm 1 ppm 10 ppm 
* No figura en la lista de Residuos peligrosos de dicha Ley. 
 
Como ya se mencionó, las SH pueden retener compuestos orgánicos no polares como los 
PAH debido a las interacciones hidrofóbicas-hidrofílicas. La adsorción de los PAH en las SH 
aumenta (y la biodisponibilidad disminuye) cuando la hidrofobicidad y el peso molecular 
aumentan (Wilcke, 2000). La adsorción inicial de los contaminantes, que es reversible, 
continúa con una difusión lenta a la matriz del suelo que da lugar a un proceso de 
envejecimiento y una posterior contaminación crónica (Abu y Smith 2006). Este proceso 
depende de varios factores: la composición y estructura del contaminante y la distribución en 
los poros. En algunos modelos recientes que se estudiaron las relaciones entre la adsorción 
de los contaminantes al suelo y el proceso de biodegradación, se propuso un mecanismo en 
dos etapas individuales: partición en, o sobre, los componentes húmicos y la difusión 
tridimensional a los microporos del suelo (Bogan y Trbovic 2003). Luo y colaboradores (Luo 
y col., 2012) propusieron que los PAH pueden ser adsorbidos inicialmente en la superficie 
externa del suelo mediante la unión con los ácidos húmicos, luego con el tiempo 
comenzarían a difundir entre los poros inaccesibles dentro de la matriz carbonosa del suelo. 
Los PAH que han estado muchos años en la matriz del suelo, se vuelven difícilmente 
extraíbles debido a la baja biodisponibilidad, limitando los proceso de biorremediación 
(Chung y Alexander, 1998; Hatzinger y Alexander, 1995; Luo y col., 2012).  
 





Figura 1.4. Modelo conceptual de una partícula de suelo contaminada con PAH (Jonsson y 
col. 2007). 
 
En la Figura 1.4 se muestra la distribución de los PAH de distinto peso molecular en una 
partícula de suelo. Los PAH se adsorben a la materia orgánica, comienzan a penetrar en las 
cavidades y difunden en las distintas fracciones del suelo. Debido a que las partículas del 
suelo no son homogéneas, hay diferentes afinidades por los contaminantes (Jonsson y col. 
2007).  
Las propiedades químicas y la persistencia en el medio ambiente de los PAH dependen en 
parte del tamaño que presentan, pero también de la manera en que sus anillos se unen 
entre sí (Kanaly y Harayama, 2000). Generalmente, cuando el peso molecular y la 
angularidad aumentan resulta en un incremento de la hidrofobicidad de la molécula y de su 
estabilidad química (Harvey, 1997; Leach, 1989). Estos dos factores contribuyen a la 
persistencia de los PAH en el ambiente, principalmente de los más pesados y con mayor 
número de anillos. Varios autores han demostrado la relación entre la persistencia en el 
ambiente y el mayor número de anillos bencénicos que constituyen a los PAH (Bossert y 
Bartha 1986; Heitkamp y Cerniglia 1987; Banerjee y col. 1995; Nam y col. 2001 Husain, 
2008; Taylor y Jones, 2001). Por ejemplo, se demostró que la degradación de PAH de BPM 
(2-3 anillos aromáticos) es más fácil y rápida, con respecto a los PAH de APM  
(4-6 anillos aromáticos) (Taylor y Jones, 2001). En concordancia con lo anteriormente 
expuesto Husain, reportó que el tiempo de vida medio de los PAH BPM en el ambiente, 
variaba entre 16 y 126 días, mientras que para PAH de APM variaba entre 229 y 1400 días, 
teniendo en cuenta tanto procesos de biodegradación, como volatilización, foto-oxidación y 
oxidación química (Husain, 2008). Sin embargo, cuando no se aplica ningún tipo de 
tratamiento y solo la atenuación natural es responsable de la desaparición de los 





contaminantes, la persistencia de los PAH en el suelo puede ser de 5 y 9 años, para los 
BPM y APM respectivamente (Yap y col. 2011).  
Como consecuencia del incremento de la contaminación de aguas y suelos con 
hidrocarburos se han desarrollado una serie de estrategias con la necesidad de eliminar o 
reducir al mínimo estos contaminantes. No existe un único procedimiento a aplicar, y la 
elección de la estrategia a seguir depende del sistema afectado y las características físico y 
químicas de los contaminantes, como así también de su viabilidad económica y del tiempo 
estimado para su desarrollo (Reddy y Chinthamreddy, 1999).  
Debido a la persistencia de los PAH resulta necesaria la aplicación de tratamientos de 
remediación para acelerar los procesos de descontaminación de suelos afectados. 
 
 
1.2. Procesos de biorremediación  
 
Los procesos de biorremediación en suelos contaminados involucran un grupo de técnicas 
que incluyen la atenuación natural (por los microorganismos endógenos), el bioaumento (por 
microorganismos exógenos) y la bioestimulación (por el agregado de sustancias exógenas 
como compost, urea, ácidos húmicos, surfactantes, entre otros) (Haritash y Kaushik 2009; 
Covino y col. 2010; Sayara y col. 2010). Estas técnicas que se utilizan ampliamente en el 
tratamiento de contaminantes orgánicos, incluido los PAH. Presentan la ventaja de ser 
económicas y ambientalmente amigables, debido a que no tienen un impacto negativo en la 




1.2.1. Atenuación natural 
 
La atenuación natural se define como la reducción de las concentraciones de los 
contaminantes sin la intervención del hombre. Sanchez y colaboradores (Sanchez y col. 
2000), definieron a la atenuación natural como un conjunto de procesos biológicos, químicos 
y físicos que ocurren de manera natural y llevan a la contención, transformación o 
destrucción de compuestos químicos indeseables en el ambiente. En este conjunto de 
procesos se incluyen la combinación de sorción, volatilización, dilución y dispersión, además 
de la biodegradación por la biota autóctona del suelo.  
La atenuación natural es la manera menos invasiva para el tratamiento del suelo 
contaminado (Hanser y col. 2014). Sin embargo, el tiempo necesario y las elevadas 





concentraciones de los contaminantes pueden ser dos factores que afecten y limiten en gran 
media este proceso. Según la USEPA (USEPA 1999) los principales procesos que ocurren 




1.2.2. Bioaumento  
 
El bioaumento se define como la inoculación de microorganismos (bacterias u hongos) o un 
grupo de microorganismos (consorcios) en un área contaminada. Muchas veces es la mejor 
opción en el tratamiento de suelos contaminadas con PAH (Festa y col. 2013). Este proceso 
depende tanto de la estabilidad del anillo bencénicos como de otros factores relacionados a 
la hidrofobicidad de la molécula que tiende a que estos compuestos queden adsorbidos en 
el suelo, como la materia orgánica (Niqui Arroyo y col. 2011). Las rutas de degradación 
involucran la formación de PAH oxigenados (oxi-PAH) (Biache y col. 2015, Moody y col. 
2001). Por ejemplo Moody y colaboradores, estudiaron las rutas de degradación de FEN y 
ANT por Mycobacterium sp: cepa PYR-1 y demostraron que con ambos contaminantes se 
formaban productos como quinonas, alcoholes y ácidos (Moody y col. 2001). Algunos de los 
productos formados durante la degradación pueden ser tóxicos para algunos 
microorganismos inhibiendo la posterior eliminación de los contaminantes (Kazunga y col., 
2001). Sin embargo, la presencia de un grupo de microorganismos genera numerosas 
interacciones permitiendo superar este inconveniente. En un consorcio microbiano hay 
interacciones sintróficas, donde las distintas cepas se relacionan para lograr la degradación 
del contaminante, a partir de rutas metabólicas que pueden o no compartir pasos hasta 
lograr la mineralización de los PAH a dióxido de carbono y agua.  
El bioaumento ofrece un tratamiento ambientalmente amigable y de bajo costo para los 
sitios contaminados, sin embargo suele necesitar más tiempo que otras tecnologías. Una 
desventaja es que en suelos con contaminación crónica la biorremediación puede estar 
fuertemente limitada por varios factores como la biodisponibilidad de los contaminantes y la 
competencia en la degradación con la biota endógena (Lladó y col. 2013). 
 
 
1.2.3. Bioestimulación  
 
El proceso de bioestimulación introduce nutrientes orgánicos o inorgánicos a sitios 
contaminados, los cuales favorecen el crecimiento de los microorganismos autóctonos 





(Pankrantz, 2001). Si bien el agregado de nutrientes exógenos puede disminuir la 
biodegradación de los contaminantes debido a que los microoganismos consumen 
inicialmente estas sustancias bioestimulatorias, Sarkar y colaboradores han propuesto que 
el aumento de las poblaciones microbianas puede incrementar la degradación con respecto 
a la atenuación natural (Sarkar y col. 2005).  
Varias fuentes de nutrientes como fertilizantes inorgánicos, urea, compost, aserrín, estiércol, 
entre otros, han sido reportados en bibliografía como bioestimulantes (Williams y col. 1999; 
Namkoong y col. 2002; Puglisi y col. 2007; Sayara y col. 2010). 
La biodisponibilidad que presentan los contaminantes es un factor importante que puede 
afectar el porcentaje de degradación en suelos o sedimentos afectados, debido a que los 
microorganismos solo pueden atacar al contaminante cuando se encuentran disueltos. El 
uso de surfactantes ha sido estudiado por varios investigadores debido a su capacidad para 
aumentar la biodisponibilidad favoreciendo la degradación de los contaminantes. 
Los surfactantes son agentes tensioactivos que reducen la tensión superficial de un líquido y 
disminuyen la tensión interfacial entre dos líquidos inmiscibles. Pueden encapsular los 
contaminantes de naturaleza orgánica a partir de la formación de micelas de tamaño micro y 
nanométrico, lo cual genera la dispersión a la fase acuosa. Esto último, es de particular 
importancia en los sistemas en los que se combinan surfactantes con oxidantes químicos 
(S-ISCO), debido a que los contaminantes se disolverán e ingresarán a la fase acuosa 
donde estarán más disponibles para la reacción con los radicales (Wang y col., 2013). 
Los surfactantes pueden clasificarse en aniónicos como el dodecilsulfato sódico (Giannis y 
col. 2007; Mesbaiah y col. 2014), no aniónicos como tween-80 y/o triton X-100 (Peng y col. 
2011; Shi y col. 2015) y catiónicos aunque no suelen utilizarse comúnmente (Yan y col., 
2015). Además, algunas bacterias han sido reportadas como productoras de biosurfactantes 
(Christofi y Ivshina, 2002). La Figura 1.5 muestra un sistema compuesto por un surfactante 
y un PAH en un sistema formado por agua y suelo. El surfactante puede encontrarse tanto 
en la fase acuosa (disuelto como monómeros o formando micelas) como adsorbido en el 
suelo. Debido a la baja solubilidad que presentan las moléculas de PAH, se encuentran 
preferentemente en el suelo, pero la presencia del surfactante permite que se solubilicen en 
la fase acuosa.  
 






Figura 1.5. Diagrama de un sistema agua/suelo contaminado al cual se le agrega 
surfactante. PAH representa un hidrocarburo policíclico aromático. 
 
Además del incremento en la solubilidad y biodisponibilidad de los hidrocarburos, los 
surfactantes presentan otras ventajas como: la fácil distribución, bajo costo y que pueden 
ser utilizados por los microorganismos como sustrato primarios (Robles-González y col. 
2008).  
Dentro de las limitaciones que presentan estos compuestos se puede mencionar, que la 
degradación preferencial del surfactante por microorganismos endógenos compite por la 
degradación del contaminante y por lo tanto, pierde la característica principal por el cual se 
los utiliza (aumentar la biodisponibilidad de los hidrocarburos). Algunos estudios, han 
sugerido la precipitación de los surfactantes aniónicos y la sorción de los no iónicos en el 
suelo puede ocurrir en sistemas compuestos por suelo y agua (tipo sistemas batch) 
(Edwards y col. 1994; Sun y col. 1995; Ko y col. 1998). La mayor dificultad se observó en los 
surfactantes no iónicos, que presentan una fuerte capacidad de retención de los PAH. Esto 
podría afectar en gran manera la remediación incrementando tanto el tiempo necesario para 
remediar como la eficiencia del proceso. 
Por último, ciertos surfactantes pueden presentar toxicidad en los microorganismos 
autóctonos del suelo, lo cual reduce notablemente la biodegradación de los contaminantes 
(Sandbacka y col. 2000; Martienssen y Schirmer 2007).  
El agregado de materia orgánica, como ácidos húmicos, ha sido considerado recientemente 
como una estrategia valida de bioestimulación (Plaza y col. 2009; Yang y col. 2011). La 
importancia de utilizar surfactantes naturales (ácidos húmicos) con respecto a los sintéticos, 











Los ácidos húmicos, al igual que los surfactantes, pueden favorecer la biodegradación de los 
PAH al incrementar la solubilidad y la transferencia de masa por difusión, promoviendo la 
disponibilidad de los contaminantes a los microorganismos. Varios autores han propuesto 
que los ácidos húmicos pueden formar micelas actuando como surfactantes, lo cual 
favorece la biodisponibilidad de los contaminantes (Fava y Piccolo 2002; Holman y col. 
2002; Conte y col. 2005; Giannis y col. 2007). Conte y colaboradores (Conte y col. 2001), 
encontraron que los ácidos húmicos exógenos reducen notablemente la adsorción de los 
contaminantes orgánicos en los suelos contaminados y Cheftez y colaboradores (Chefetz y 
col. 2000), encontraron resultados similares al utilizar pireno como modelo de PAH . 
 
 
1.2.4. Ventajas y limitaciones de las técnicas de biorremediación 
 
Como se mencionó anteriormente una de las principales ventajas de utilizar técnicas de 
biorremediación es su bajo costo y que son ambientalmente amigables. Sin embargo, 
existen varias limitaciones al momento de elegir una estrategia para el saneamiento de 
suelos contaminados con PAH.  
Los PAH de bajo peso molecular, son fácilmente degradados por microorganismos 
endógenos o exógenos. Sin embargo, los PAH de alto peso molecular, son altamente 
hidrofóbicos y resistentes a la degradación microbiológica (Juhasz y Naidu, 2000; Yi y 
Crowley, 2007, Realp y col. 2008). Por ejemplo, Realp y colaboradores (Realp y col. 2008) 
utilizaron biopilas para la remediación de suelo contaminado con creosota. Los PAH de 2 y 3 
anillos fueron completamente degradados (98%), los PAH de 4 anillos presentaron una 
importante degradación, mientras que los PAH de 5 anillos aromáticos presentaron una 
degradación leve debido a su baja y recalcitrante biodisponibilidad.  
La alta concentración de PAH en suelos puede generar un proceso tóxico en la biomasa, 
disminuyendo o inhibiendo la degradación biológica (Biache y col. 2013; Manzetti 2013; 
Wang y col. 2014a). Además, en suelos donde la contaminación es crónica, los PAH tiene la 
tendencia a unirse a la materia orgánica del suelo e inhibir la disponibilidad y biodegradación 
(Kulik y col. 2006;). 
Otra gran limitación de los procesos de biorremediación es que son procesos lentos que 










1.3. Técnicas de oxidación química  
 
Las técnicas de oxidación química se basan en la adición de oxidantes fuertes para producir 
la degradación de contaminantes recalcitrantes presentes en aguas o suelos en especies 
químicas menos dañinas o idealmente, en dióxido de carbono y agua. 
En función del lugar donde se aplican, se pueden distinguir dos tipos de tecnologías: in situ 
o ex situ (Reddy y Chinthamreddy, 1999). Las primeras se realizan en la zona contaminada, 
requieren de un flujo de aire o agua a través del suelo para hacer llegar el agente 
descontaminante a la zona contaminada, por lo que son utilizados en suelos con buenas 
condiciones de permeabilidad. Permiten que se utilice el espacio durante la recuperación, 
pero son difíciles de llevar a la práctica por la dificultad que resulta de poner en contacto el 
agente oxidante con toda la masa de suelo contaminada.  
Las tecnologías ex situ se realizan extrayendo el suelo del terreno para tratarlo. Pueden 
clasificarse en tecnologías: (i) on site, que tratan el suelo en la misma zona, o (ii) off site, 
que llevan el suelo extraído a una planta para su tratamiento. Tienen gran eficacia y rapidez, 
pero suelen ser más costosas.  
Entre los oxidantes químicos más utilizados se encuentran el peróxido de hidrógeno (Gan y 
col. 2013; Pardo y col. 2014), el persulfato de sodio (Liao y col. 2014; Chen y col. 2015), el 
permanganato de potasio (de Souza e Silva y col. 2009) y el ozono (Rivas y col. 2009). En la 
Tabla 1.3 pueden verse algunas características importantes de los oxidantes utilizados en la 
tesis. Además, la oxidación química puede ser combinada con procesos de biorremediación 
con el objetivo de mejorar los rendimientos en la degradación (Nam y col. 2001; Kulik y col. 
2006; O’Mahony y col. 2006; Sutton y col. 2014).  
A continuación se describen detalladamente los oxidantes estudiados. 
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(a)(Huling y Pivetz, 2006) 
 
 
1.3.1. Reacción de Fenton y sus modificaciones 
 
El reactivo de Fenton fue descubierto por Henry John Horstman Fenton. Se basa en la 
reacción de peróxido de hidrógeno (PH) y las sales de hierro (II). Barb y colaboradores (Barb 
y col. 1949; 1950; 1951) propusieron una serie de reacciones químicas que se conocen 
como el ―mecanismo clásico de Fenton‖, las cuales se presentan a continuación, donde k 
corresponde a la constante de velocidad a 25ºC. 
 
Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH- + HO•  k= 53 - 76 M-1s-1 (1.1) 
Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + HO•2 + H+  k= 0,02 M-1s-1  (1.2) 
Fe2+ + HO• → Fe3+ + OH-    k= 2,7 × 108 M-1s-1 (1.3) 
H2O2 + HO• → HO•2 + H2O    k= 3,3 × 107 M-1s-1 (1.4) 
Fe2+ + HO•2 + H+ → Fe3+ + H2O2   k= 1,2 × 106 M-1s-1 (1.5) 
Fe3+ + HO•2 → Fe2+ + O2 + H+  k= 2 × 104 M-1s-1 (1.6) 
HO•2 + HO•2 → H2O2 + O2   k= 2 × 106 M-1s-1 (1.7) 





HO•2  O2•- + H+    K= 1.6 × 10-5 * (1.8) 
* Corresponde a la constante de acidez 
 
En esta series de reacciones (1.1 - 1.7) se pueden observar la formación de especies 
transientes que son fuertemente oxidantes. La más importante es el radical hidroxilo (HO•) 
que presenta un potencial de reducción de 2,8 V (Rivas 2006; Petri y col. 2011a). En esta 
secuencia, Fe (II) y Fe (III) representan todas las especies presentes en solución 
correspondientes a cada estado de oxidación.  
El reactivo de Fenton ha sido utilizado como un agente oxidante de contaminantes orgánicos 
en residuos industriales desde 1960 (Bautista y col. 2008). Sin embargo, su interés para el 
tratamiento de suelos contaminados comenzó en 1990 (Watts y col. 1991; Ravikumar y 
Gurol 1994; Kakarla y Watts 1997). Marten y Frankenberg (Martens y Frankenberger, Jr., 
1995), fueron los primeros en utilizar el reactivo de Fenton en suelos contaminados con 
PAH.  
La reacción de Fenton tiene una fuerte dependencia con el pH. La descomposición óptima 
del peróxido de hidrógeno ocurre a pH ácidos cercanos a 3 (Jung y col. 2009). La 
importancia de trabajar en condiciones ácidas es consecuencia de la especiación del hierro 
en solución acuosa (Pignatello y col. 2006). En medio ácido el Fe (II) se encuentra 
predominantemente formando el complejo hexacuoferroso (Fe(H2O)62+), que se hidroliza 
como se menciona a continuación:  
 
H2O + Fe(H2O)62+ → Fe(H2O)5(OH)+ + H3O+   (1.9) 
2 H2O + Fe(H2O)62+ → Fe(H2O)4(OH)2 + H3O+   (1.10) 
 
Los ligandos acuosos Fe(H2O)62+, Fe(H2O)5(OH)+ y Fe(H2O)4(OH)2, se abreviaran en 
adelante como Fe2+, FeOH+ y Fe(OH)2, respectivamente. En la Figura 1.6 se puede ver que 
la mayoría del ion ferroso se encuentra en la forma de Fe2+ por debajo de pH 3.  





Figura 1.6. Especies en equilibrio de Fe (II) en agua, fuerza iónica 0,1 M NaClO4, 25 ºC 
(Pignatello y col., 2006). 
 
Al igual que las soluciones de Fe (II), las soluciones de Fe (III) se encuentran formando 
complejos octaédricos con moléculas de agua y/o HO- (por ejemplo Fe(H2O)63+ y 
Fe(H2O)5(OH)2+). Los complejos acuosos Fe(H2O)63+ y Fe(H2O)5(OH)2+ se abreviaran en 
adelante como Fe3+ y FeOH2+, respectivamente. En la Figura 1.7 se muestran las 
distribuciones de las especies férricas. El ion férrico comienza a precipitar a partir de valores 
de pH mayores a 3 - 4., dependiendo de la concentración del Fe (III) y la temperatura.  
A pH 3, se encuentra que la concentración de Fe2+ disponible en solución es máxima frente 
a la de los hidratos de Fe (III) de naturaleza coloidal (Pignatello y col. 2006): el Fe (III) 
descompone el peróxido de hidrógeno y se reduce a Fe (II) (reacción 1.2) y así continua la 
formación de radicales hidroxilo (Osgerby, 2006).  
La mezcla de soluciones formadas por Fe (II) y H2O2 se conoce normalmente como 
―Reactivo de Fenton‖. Sin embargo, cuando el Fe (II) se reemplaza por distintas formas o 
estados de especiación del hierro, o cuando se utilizan agentes complejantes, se denomina 
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Figura 1.7 Efecto del pH en la especiación de Fe (III), fuerza iónica 0.7 mM NaCl (Millero y 
Pierrot, 2001). 
 
Los agentes quelantes se caracterizan por ser multidentados y presentar una estructura 
cíclica a la que se unen iones metálicos para formar anillos heterocíclicos. La afinidad del 
quelante por el metal puede definirse por las constantes de formación del complejo (Venny y 
col. 2012). El uso de agentes complejantes se ha propuesto por varios autores para superar 
dos grandes limitaciones que presenta el reactivo de Fenton: el medio ácido en el que hay 
que trabajar y disminuir en lo posible la reacción del activante libre (Fe+2) con los radicales 
hidroxilos (reacción 1.3) (Venny y col. 2012). Algunos de los ligandos más estudiados son: 
ácido cítrico, acido oxálico, ácidos málico, ácido etilendiaminotetraacético (EDTA) (Nam y 
col. 2001; Sillanpää y Pirkanniemi 2001; Ferrarese y col. 2008; Rastogi y col. 2009).   
Dentro de las reacciones tipo Fenton, una de las más estudiadas ha sido la activación de 
peróxido de hidrógeno con Fe (III). Al igual que los complejantes, el agregado de Fe (III) en 
lugar de Fe (II) tiene como objetivo limitar la reacción 1.3. En este caso, la primera reacción 
que ocurre es la descripta por la reacción 1.2 donde el Fe3+ reacciona con H2O2 para dar 
Fe2+ y radicales HO•2. A continuación el Fe2+ generará HO• a partir de H2O2 (reacción 1.1) y 
luego las reacciones que ocurren son las mismas que las mencionadas para Fe (II). 
Varios investigadores han propuesto el uso de nanopartículas de Fe cero valente (nZVI) 
como activador del peróxido de hidrógeno, debido a que no presentan toxicidad, son 
abundantes, fáciles de obtener y económicas (Oh y Shin 2013; Fu y col. 2014). Se ha 
demostrado su eficiencia en el tratamiento de sustancias tóxicas como insecticidas 
organofosforados, metil ter-butil éter y diclorodifeniltricloroetano (Doong y Chang 1998; 






































liberar Fe (II) en presencia de peróxido de hidrógeno el cual permitirá posteriormente la 
formación de los radicales hidroxilos (reacción 1.11).  
 
Fe0 + H2O2 → Fe2+ + 2 OH-      (1.11) 
 
Debido a que el hierro es un componente natural y uno de los elementos más abundantes 
en el suelo, se podría considerar que el agregado de Fe en tratamientos de suelos 
contaminados no sería necesario. Tyre y colaboradores (Tyre y col. 1991), demostraron que 
este oxidante se activa en presencia de algunos minerales como goetita (-FeOOH), 
hematita (-Fe2O3), magnetita (Fe2O3) y ferrihidrita (-Fe10O15.9H2O).  
Se ha investigado, también, la activación del peróxido de hidrógeno mediante el empleo de 
otros metales de transición (diferentes del Fe) tales como Cu (II), Co (II), Mn (II), Ag (I) 
(Gabriel y col. 2004; Nichela y col. 2013). Sin embargo, debido a la potencial toxicidad que 
presentan algunos de estos metales se ha discontinuado su uso (B.G. Petri y col., 2011). 
 
 
1.3.2. Anión persulfato 
 
Uno de los oxidantes más estudiados en la remoción de contaminantes es el anión 
persulfato (Tsitonaki y col. 2010; Vicente y col. 2011; Rodriguez y col. 2014). El anión 
persulfato es un oxidante fuerte con un potencial de reducción (E0) de +2,1 V  
(reacción 1.12). Las sales se encuentran combinadas con cationes como sodio, amonio y 
potasio, presentando solubilidades de 55,6 gr/100ml, 58,2 g/100ml y 5,29 g/100ml, 
respectivamente (todas a 20ºC). Si bien el anión persulfato presenta un potencial de 
oxidación alto, la velocidad de reacción con contaminantes es lenta.  
 
S2O82- + 2 e- → 2 SO42-    (Eº = 2,1 V) (1.12)  
 
Sin embargo, una mayor activación de persulfato podría darse mediante el empleo de 
distintos agentes como calor (40 - 90 ºC) (Mora y col., 2009), luz UV (Lin y Lee, 2015) y pH 
alcalino (Furman y col., 2011) (Figura 1.8) para producir el radical sulfato (SO4•-) y otros 
intermediarios reactivos. 
El radical sulfato presenta un elevado potencial de reducción (Eº= 2,6 V), y reacciona 
rápidamente con compuestos orgánicos e inorgánicos (Tsitonaki y col. 2008; Usman y col. 
2012)  
 












Figura 1.8. Principales especies reactivas que se forman luego de activar el anión persulfato 
mediante luz, calor y medio alcalino.  
 
Otro de los mecanismos estudiados para la activación del anión persulfato es la 
incorporación de metales de transición. El más utilizado ha sido el hierro (II) (reacción 1.13) 
(Kolthoff y Miller, 1951), aunque al igual que con el PH, otros metales como plata, cobre, 
manganeso, niquel, rutenio, vanadio, cobalto, cerio han sido estudiados como activadores 
(Anipsitakis y Dionysiou 2004; Liang y col. 2004; Nfodzo y Choi 2011). Sin embargo, los 
efectos nocivos que presentan el cobalto, plata, cobre, entre otros en la salud limitan su 
aplicación para el tratamiento de aguas o suelo contaminados (Deng y col. 2014). 
 
Fe+2 + S2O8-2 → SO4•- + SO42- + Fe+3 k = 83,3 M-1s-1 (1.13) 
Fe+2 + SO4•-→ SO42- + Fe+3 k = 1,0 × 109 M-1s-1 (1.14) 
SO4•-+ SO4•-→ S2O8-2 k = 1,6 ×108 M-1s-1 (1.15) 
SO4•- + H2O → HSO4- + HO•  k = 6,6 ×102 s-1 (1.16) 
 
El exceso de Fe (II) en el medio puede reaccionar con el radical sulfato (Liang y col. 2004), 
al igual que ocurre con el radical hidroxilo formado por la oxidación de peróxido de 
hidrógeno, como puede verse en la reacción 1.14 (Neta y col., 1988). Otras formas, de 
terminación de la reacción radicalaria pueden verse en las reacciones 1.15 y 1.16 
(Herrmann y col., 1995). El pH del medio de la reacción es importante en la disponibilidad 
tanto el Fe (II) como Fe (III), las cuales necesita condiciones ácidas para estar disponible 
como activante y no precipitar (Figura 1.3 y 1.4). 
En comparación con lo explicado anteriormente para el caso de PH, cuando se utiliza 
persulfato de sodio podemos superar dos de las limitaciones más importantes (el exceso de 
Fe (II) y el pH ácido del medio) mediante la incorporación de complejantes al medio de 
reacción (Liang y col. 2009). Algunos de los más estudiados son: ácido cítrico, acido oxálico, 
ácido etilendiaminotetraacético (EDTA) o ácido etilendiamindisuccinico (EDDS) (Ji y col. 
2014; Zhang y col. 2014).  
   SO4•- 
 
S2O82-                                 SO4•- + OH• 
 











Así mismo, se ha estudiado la activación del anión persulfato con Fe (nZVI). Oh y 
colaboradores (Oh y col. 2009) han propuesto que otra manera de liberar lentamente Fe (II) 
en el medio, es a partir del agregado de Fe (nZVI), reacción 1.17. 
 
Fe0(s) + S2O8-2 → Fe2+ + 2 SO42-     (1.17) 
Fe0(s) + 2 S2O8-2 → Fe2+(aq) + SO4•- + 3 SO42-   (1.18) 
Fe2+(sup) + S2O8-2 → Fe3+(sup) + SO4•- + SO42-    (1.19) 
 
A partir de la formación de Fe (II) (reacción 1.17), se produce la activación del anión 
persulfato (reacción 1.13). Este mecanismo requiere de un agregado adicional de persulfato 
para que oxide al Fe (nZVI) y luego se genere el radical SO4•-, como presenta en la  
reacción 1.18.  
Posteriormente, Oh y colaboradores (Oh y col. 2010), encontraron que la degradación de 
alcohol de polivinilo fue óptima cuando se utilizó una relación 1:1 de Fe (nZVI):PS. Esto 
sugiere que el Fe (nZVI) fue capaz de activar el persulfato independientemente del Fe (II) 
acuoso, como se plantea en la reacción 1.19. Un mecanismo posible podría ser la 
activación heterogénea del persulfato, que incluye transferencia directa de electrones del Fe 
(nZVI) o Fe (II) adsorbido en la superficie del hierro particulado o en los minerales del suelo 
(Fe2+(sup)) al persulfato, generando radicales SO4•-. En cualquiera de los dos mecanismos 
planteados, la naturaleza heterogénea de la activación domina la eficiencia del proceso. 
La formación de radicales SO4•- mediante activación térmica (reacción 1.20) tiene una 
energía de activación de 96 kJ/mol (Mora y col., 2009). Ha sido demostrada 
experimentalmente en un amplio rango de temperatura: 35 - 130 ºC (House 1962; Huang y 
col. 2002; Cho y col. 2002; Tsitonaki y col. 2008) y  se ha empleado para el tratamiento de 
varios contaminantes, por ejemplo: tricloroetileno y tricloroetano (40 - 60ºC) (Liang y col., 
2003), metiltert-butileter (40ºC) (Huang y col., 2002), alcohol de polivinilo (60ºC - 80ºC) (Oh y 
col., 2009) y fenol (70ºC) (Mora y col., 2011). La elección de la temperatura es un punto a 
tener en cuenta, debido a que mejora el incremento en la degradación al solubilizar los 
contaminantes en fase acuosa (Costanza y col. 2010; Wang y col. 2014b; Qi y col. 2015; 
Tan y col. 2015). Sin embargo, el aumento de temperatura debe ser moderado de manera 
de que las características físicas, químicas y biológicas del suelo no se vean alteradas de 
gran manera.  
 
S2O82-   →   2 SO4•-       (1.20) 
 
Calor 





Otra manera de activar al anión persulfato es a partir del agregado de hidróxido de sodio o 
potasio con el objetivo de incrementar el valor de pH entre 10 - 12 (Furman y col., 2010; 
B.G. Petri y col., 2011; Sra y col., 2014). A pH alcalino, el exceso de oxhidrilos reacciona con 
el anión persulfato para promover la formación de HO2- el cual se combina con persulfato 
para dar el radical sulfato y el radical superóxido. Además, una vez que se forma el radical 
sulfato puede interaccionar con los oxhidrilos del medio dando lugar a la formación de 
radical hidroxilo, como se muestra en las reacciones 1.21 - 1.23, detalladas a continuación:  
 
S2O82- + 3 HO- → HO2- + 2 SO42- + H2O    (1.21) 
S2O82- + HO2- + HO- → 2 SO42- + SO4•- + O2•- + H2O  (1.22) 
SO4•- + HO- → SO4- + OH•      (1.23) 
 
Furman y colaboradores (Furman y col., 2010), demostraron que el grado de activación del 
PS es función de la alcalinidad del medio, ya que la descomposición del anión persulfato 
aumentó con las concentración de NaOH utilizada. Sin embargo, en condiciones alcalinas la 
descomposición de PS puede ser tan rápida que podría resultar poco efectiva (Crimi y 
Taylor, 2007). Otro punto a tener en cuenta en este tipo de activación, es que para obtener 
condiciones alcalinas en el suelo, se puede involucrar una gran cantidad de base, debido a 
la capacidad reguladora que presenta el suelo, pero además, por la disminución del pH que 
se produce como consecuencia del agregado del persulfato.  
Por último, la luz ultravioleta (UV) puede proporcionar suficiente energía para producir el 
clivaje de la unión ―peroxo‖ y dar lugar a la formación de dos radicales sulfato, como se 
muestra en la reacción 1.24 (Kolthoff y Miller, 1951; Lin y Lee, 2015).  
 
S2O82- + hν → 2 SO4•-       (1.24) 
 
A partir de lo descripto anteriormente, puede observarse que un punto a tener en cuenta 
cuando se aplican tratamientos de oxidación química para la remediación de suelos 
contaminados, es conocer cómo influirá la manera de activar los oxidantes. Por ejemplo, 
cuando se aplica temperatura para activar el anión persulfato un inconveniente que podría 
surgir es que los contaminantes podrían volatilizarse o que se podría alterar la biota propia 
del suelo. Por otro lado, la activación mediante metales parece ser prometedora debido a la 
presencia de los minerales que contienen hierro en el suelo y que podrían activar de manera 
efectiva tanto al persulfato como al peróxido de hidrógeno (Do y col. 2010).  
 
 





1.3.3. Permanganato de potasio 
 
El permanganato de potasio (PM) ha sido empleado para el tratamiento de suelos y aguas 
contaminadas con compuestos inorgánicos y orgánicos, como alcanos, fenoles, pesticidas, 
PAH (Vella y col. 1990; Brown y col. 2003; Kao y col. 2008).  
La estequiometria y la cinética de la oxidación del permanganato a los sitios contaminados 
pueden ser complicadas debido a que el manganeso puede participar con varios estados de 
oxidación y formas minerales. En las reacciones 1.25 - 1.27 pueden verse las principales 
reacciones redox del permanganato, con los correspondientes valores de potencial de 
reducción. 
 
MnO4- + 5e- + 8 H+ → Mn+2 + 4 H2O    (1.25) (E0 = 1,49 V) (pH < 3,5) 
MnO4- + 3e- + 3 H2O → MnO2 + 4 OH-   (1.26) (E0 = 1,7 V) (pH= 3,5 - 12) 
MnO4- + e- → MnO42-      (1.27) (pH > 12) 
 
Conocer estas hemi-reacciones es importante principalmente para evaluar la dosis 
necesaria de oxidante para obtener la mineralización completa del contaminante y para 
determinar los posibles productos de reacción según las condiciones del medio (Osgerby, 
2006).  
Se han publicado varios trabajos donde se ha utilizado este oxidante de manera efectiva 
para remediar suelos contaminados con hidrocarburos (Brown y col., 2003; de Souza e Silva 
y col., 2009b; Forsey y col., 2010; Lemaire y col., 2013b). Por ejemplo Lemaire y 
colaboradores (Lemaire y col. 2013b), obtuvieron altos porcentajes de remoción de PAH con 
PM (75%), al igual que De Souza e Silva (Silva y col., 2009a) donde los porcentajes de 
eliminación obtenidos fueron de 80-90% para FEN y 50-70% para PIR, utilizando PM. Sin 
embargo, es importante conocer algunas de las limitaciones que presenta el uso de este 
oxidante. Dentro de los efectos negativos por el uso de PM en suelo se puede mencionar:  
(i) la degradación de la materia orgánica (Sirguey y col. 2008), y (ii) un incremento del 
precipitado de MnO2 (Siegrist y col. 2002). Esta última observación representa una 
complicación debido a que el MnO2 genera obstrucción en el suelo, modificando la 
permeabilidad y generando condiciones anaeróbicas (Sirguey y col. 2008). Por lo tanto, la 
concentración final de PM en el suelo debe ser lo menor posible, debido al incremento del 
consumo de carbono y las alteraciones en la permeabilidad que se produce como 
consecuencia de las altas concentraciones del oxidante empleadas. Otra desventaja del uso 
de PM es que es muy persistente en suelo (Huling y Pivetz, 2006), lo cual puede afectar su 
calidad. 






1.3.4. Ventajas y limitaciones de las técnicas de oxidación química 
 
Muchos autores reportaron que la oxidación química podría mejorar la biodegradación de los 
PAH. Debido a que los estos contaminantes son muy recalcitrantes, aplicar un 
pretratamiento con oxidantes ha permitido superar esta limitación favoreciendo la 
biodegradación (Kulik y col. 2006; Rivas 2006) y un tratamiento más completo del suelo 
(Nam y col. 2001; Kulik y col. 2006; Sirguey y col. 2008). Esto se discutirá en el siguiente 
inciso (1.4).  
Las técnicas de oxidación química son prometedoras debido a la alta eficiencia que 
presentan en períodos cortos de tiempo (Silva y col. 2009). Una de las mayores ventajas es 
que los oxidantes químicos superan la limitación de la baja solubilidad que presentan los 
PAH, debido a que los intermediarios oxidados son más polares que los PAH de los que 
provienen (Sirguey y col. 2008).  
Con respecto a la elección del oxidante a utilizar, Yen y colaboradores (Yen y col. 2011), 
propusieron varias razones por las cuales el uso de persulfato con respecto a PH o PM, 
sería favorable: (i) el anion persulfato presenta una mayor persistencia en el medio de 
reacción con respecto al PH, (ii) el uso de persulfato no produce precipitados (como el MnO2 
producido por el agregado de PM), (iii) es incoloro, (iv) la alta solubilidad que presenta 
permite un amplio rango de acción.  
Si bien el uso de agentes quelantes favorece la disponibilidad del hierro para actuar como 
activante para el PH y persulfato, se pueden mencionar limitaciones importantes que alguno 
de estos presentan: toxicidad y aumento del consumo de oxidante, el cual está puede estar 
implicado en la oxidación del quelante, perdiendo su principal función (Georgi y col., 2007; 
Pardo y col., 2014b). 
Además, una problemática que merece ser estudiada en detalle son las alteraciones 
importantes que ocurren como consecuencia del agregado de oxidantes químicos y que 
afectan a la calidad del suelo (cambios en el pH y potencial de oxidación), lo cual puede 
inhibir el crecimiento y desarrollo microbiano (Sutton y col., 2011). 
 
 
1.4. Combinación de  procesos de biorremediación y técnicas de oxidación química 
 
En los incisos 1.2 y 1.3 se discutieron los procesos de biorremediación y las técnicas de 
oxidación química, respectivamente. Investigaciones recientes han demostrado que la 





combinación de estos dos procedimientos, no solamente es factible sino que provee una 
mayor eficiencia y eliminación de los contaminantes (Martínez-Pascual y col., 2015). 
La aplicación de un pre-tratamiento con oxidantes químicos podría mejorar la eficiencia de la 
degradación a partir de: (i) disminuir la concentración de los contaminantes a niveles que no 
sean tóxicos para los microorganismos (Chapelle y col. 2005), (ii) mejorar la 
biodisponibilidad de los contaminantes (Kulik y col. 2006), (iii) producir intermediarios de 
reacción más disponibles y biodegradables (Nam y col. 2001), (iv) proporcionar oxígeno 
para la degradación biológica de los contaminantes (Kulik y col. 2006), o (v) degradar PAH 
de alto peso molecular, los cuales son difícilmente removidos en los procedimientos de 
biorremediación (Qiao y col., 2016).  
En los tratamientos con oxidantes químicos se utilizan muchas veces grandes cantidades de 
oxidantes para lograr mineralizar los contaminantes. La presencia de oxidantes afecta las 
características físicas, químicas y biológicas del suelo: incrementa o disminuye el pH, 
aumenta la conductividad eléctrica y modifica las condiciones redox, generando un ambiente 
tóxico para los microorganismos autóctonos del suelo (Sutton y col. 2011). Sin embargo, 
trabajos recientes indican que si se controlan el tipo y la concentración de los oxidantes, se 
puede influir en la recuperación del suelo y la resiliencia por parte de los microrganismos 
endógenos para poder continuar con éxito la biorremediación (Aunola y col., 2006; Sirguey y 
col., 2008). 
Luego del pre-tratamiento químico, la biorremediación puede darse a partir de 
procedimientos como la bioestimulación o bioaumento. Con respecto a la bioestimulación, 
se ha estudiado la incorporación de buffer fosfato (el cual además de controlar los valores 
del pH aporta fósforo a la biota) posteriormente a la aplicación del tratamiento Fenton 
(Valderrama y col., 2009). Otros investigadores, demostraron una mayor eficiencia en 
tratamientos bioestimulados con sales de amonio ((NH4)2SO4) y con sales de fosfato 
(KHPO4) con respecto a la atenuación natural, que fueron aplicados luego de un tratamiento 
de Fenton Modificado (PH + Fe(III) + Pirofosfato de sodio como agente quelante) (Venny y 
col., 2012b). Sin embargo, se ha propuesto que no siempre es necesario la incorporación de 
sustancias bioestimulantes debido a que los oxidantes químicos atacan la materia orgánica 
del suelo liberando nutrientes que pueden ser utilizados como fuente de carbono y nitrógeno 
por la comunidad microbiana (Sirguey y col., 2008; Westersund y col. 2006).  
Con respecto al bioaumento, se han utilizado desde la incorporación de microorganismos 
con capacidad de degradar el contaminante target (Sahl y col. 2007), hasta la inoculación 
con la biota endógena (Xie y Barcelona, 2003), luego de aplicar tratamientos con oxidantes 
como KMnO4, PH y MgO2. 





La combinación de la delicada biorremediación con la agresiva oxidación química, no 
solamente es posible sino que puede presentar ventajas con respecto a la aplicación de los 
tratamientos por separado, como el tiempo necesario para descontaminar el suelo, los 
costos y la eficiencia. Además, aplicar un proceso de biorremediación posterior a la 
oxidación química, puede ser favorable no solamente porque mejora la degradación de los 
PAH sino también porque disminuye la toxicidad del suelo generada por la aplicación 
oxidantes, para poder alcanzar la posterior revegetación de los suelos (Palmroth y col., 
2006; Sirguey y col., 2008).  
El balance y la optimización de los procesos requiere un gran estudio para evaluar el 
impacto de cada procedimiento en las propiedades del suelo, la biota y la dinámica con el 
contaminante (Sutton y col., 2011).  
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Hipótesis y objetivos 
 
  




2. Hipótesis y objetivos 
 
La gran persistencia de los hidrocarburos policíclicos aromáticos (PAH) en el medio 
ambiente, particularmente en suelo, hace necesario que se planteen estrategias para lograr 
la remoción de manera eficiente, afectando mínimamente la calidad del suelo. En base a lo 





 La aplicación de oxidantes en suelos contaminados con PAH, manteniendo la 
humedad normal de estos suelos, logra la degradación de estos contaminantes. 
 La degradación de los PAH es más rápida cuando se utilizan procesos de oxidación 
química en reactores batch (en una relación suelo:agua 1:2).  
 La optimización de las condiciones experimentales (concentración de oxidantes, 
agregado de oxidante en etapas sucesivas, uso de activantes, uso de surfactantes, 
entre otras) aumenta la eficiencia del proceso.  
 Las características físicas, químicas y biológicas del suelo condicionan la selección del 





El objetivo general del presente trabajo de tesis es estudiar la aplicación de oxidantes 
químicos en el tratamiento de suelos contaminados con PAH. Para ello se plantean los 
siguientes objetivos específicos: 
 
 Evaluar la eficiencia de tres oxidantes químicos (persulfato, peróxido de hidrógeno, y 
permanganato) sobre la eliminación de PAH de suelo contaminado comparando los 
resultados obtenidos con los de un reactor biótico (sin el agregado de oxidante). 
 Estudiar el efecto de distintos porcentajes de humedad en el suelo: normal de la zona 
(24,9 %), 36,5 % y condiciones saturadas en reactores batch. 
 Optimizar las condiciones experimentales de la aplicación de oxidantes considerando 
tanto la eficiencia en la eliminación de los PAH como la calidad del suelo tratado. 
 Encontrar los parámetros relevantes para la elección de un tratamiento por oxidación 
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3. Materiales y Métodos 
 
 
3.1. Suelos utilizados 
 
En esta tesis se trabajó sobre 2 suelos diferentes. Las características generales se listan en 
la Tabla 3.1 
 
Tabla 3.1. Características de los suelos empleados. 
 I (a) II (b) 
Procedencia Suelo prístino de un 
área cercana a la 
ciudad de La Plata, 
Argentina  
(34º50´ S, 58º10´ O). 
Suelo franco 
arenoso de 




Carbono orgánico (%)  4,67  (c) 0,196 (c) 
Carbono total (%)   0,198 (c) 
Carbono inorgánico (%)   0,002 (c) 
pH  7,0 7,2 
Materia Orgánica (%) 8,05 0,365 (d) 
Nitrógeno total (mg/Kg) 3,890 (e)  
Fósforo disponible (mg/kg) 4,0 (f)  
Conductividad Eléctrica (dS/m) 3,3 ± 0,3 (g)  
Fe extraíble con EDTA (ppm) 109,9 ± 0,9 (h)  
Fe total (ppm) 14580 (i) 18200 (i) 
(a) Determinaciones realizadas por el laboratorio de Edafología, Facultad de Agronomía, 
UNLP 
(b) Determinaciones realizadas en la Facultad de Ingeniería Química, Universidad 
Complutense de Madrid, España 
(c) Método de Walkley-Black (carbono orgánico) 
(d) Método de NEM 5754 
(e) Digestión húmeda y evaluación por el método Micro Kjeldahl 
(f) Método nº 1 Bray Kurtz 
(g) En un extracto de pasta saturada 
(h) Extraído con EDTA y determinado de acuerdo con el método EPA 7950 
(i) Método EPA 3050-B 




3.2.  Cálculo de las dosis de los oxidantes  
 
La concentración de oxidante que se utiliza en el tratamiento de un suelo contaminado es un 
parámetro importante que se calcula teniendo en cuenta la cantidad de contaminante 
presente. Se define una dosis a la cantidad estequiométrica de oxidante necesaria para 
mineralizar por completo (a dióxido de carbono y agua) a los contaminantes. Sin embargo, 
debido a que las especies responsables de la oxidación pueden reaccionar con otros 
compuestos del suelo (principalmente materia orgánica), la cantidad de reactivo a utilizar 
debería ser mayor a la calculada según la estequiometria de la reacción a estudiar. Algunos 
investigadores (Liang y col., 2012) proponen que la concentración de oxidante a aplicar 
debe calcularse teniendo en cuenta la cantidad que se consume por: (i) el contaminante, (ii) 
los componentes del suelo que son sensibles a la oxidación y (iii) la descomposición que 
sufre el mismo oxidante en fase acuosa. Lemaire y colaboradores (Lemaire y col., 2013), 
proponen que la cantidad de oxidante a utilizar debe ser hasta 10 veces superior a la 
concentración de los contaminantes presentes para prevenir la pérdida de los radicales 
como consecuencia de las reacciones con scavengers, el impacto negativo sobre el suelo y 
los costos de los tratamientos. 
En esta tesis se utilizaron cuatro oxidantes: Peróxido de hidrógeno (PH), Persulfato de sodio 
(PS), Persulfato de amonio (PSN) y Permanganato de potasio (PM). En la Tabla 3.2 se 
detallan la cantidad de moles necesarios de los oxidantes estudiados para que reaccionen 
estequiométricamente con los PAH estudiados en esta tesis. En cada ensayo se calculó la 
dosis de cada oxidante a partir de la concentración inicial de cada PAH y los valores listados 
en esta Tabla. En general se trabajó en un rango de valores de 0,13 a 24 dosis.  
 
Tabla 3.2. Cantidad de moles de persulfato de sodio (PS), persulfato de amonio (PSN), 
peróxido de hidrógeno (PH) y permanganato de potasio (PM) que se requieren para 
reaccionar con un mol de fenantreno (FEN), antraceno (ANT), pireno (PIR) y benzo(a)pireno 
(BAP) para lograr mineralización total. 
 FEN ANT PIR BAP 
PS 33 33 37 45 
PSN 33 33 37 45 
PH 33 33 37 45 








3.3. Ensayos sobre la persistencia de los oxidantes estudiados 
 
 
3.3.1. Estudio de la estabilidad de soluciones de persulfato de sodio y persulfato de amonio 
 
Se estudió la estabilidad de PS y PSN en solución acuosa utilizando sistemas con 
concentraciones crecientes de PS (Bw, Cw, Dw, Ew, Fw, Gw) y un sistema con PSN (Aw). Se 
prepararon en frascos color caramelo de 30 ml y se almacenaron a 25 ± 2 ºC durante todo el 
ensayo. Los detalles de los sistemas se presentan en la Tabla 3.3. 
 
Tabla 3.3. Descripción de la preparación de los sistemas en fase acuosa. 
Muestra [Persulfato]0 (g/l) Tipo de PS 
AW 76,52 NH4+ 
BW 80,22 Na+ 
CW 40,12 Na+ 
EW 20,05 Na+ 
DW 10,02 Na+ 
FW  3,90 Na+ 
GW 2,00 Na+ 
Las medidas de la concentración del anión persulfato se realizaron sobre muestras que se 




3.3.2. Ensayos de persistencia de persulfato en presencia del Suelo I 
 
Para el estudio de persistencia de persulfato se utilizaron 6 sistemas con una concentración 
de PS de 20 ± 1 gPS/kgTS. Cada sistema se preparó con 10 g de tierra seca y un volumen 
diferente de agua (2,5; 5; 10; 20; 50 y 100 ml) de manera que tanto el porcentaje de 
humedad como la [PS] inicial en Fase acuosa (FA) difiriera para cada uno de ellos. Se 
estudió la concentración de PS luego de 2 horas, 1, 2, 4, 7 y 14 días, a 25 ± 2 ºC.  
El contenido de humedad es la relación que existe entre la masa de agua contenida en la 
muestra inicialmente y la masa de la muestra después de ser secada en el horno a una 
temperatura entre los 105° - 110° C. Se expresa en forma de porcentaje (%H). El contenido 
de agua en los suelos se evaluó como se detalla en el inciso 3.6.1. Cada sistema se analizó 
por triplicado. En la Tabla 3.4 se observan los detalles de estos sistemas. 
 













A 20 19,91 ± 0,01 80 NH4+ 
B 20 20,6 ± 0,5 80 Na+ 
C 33 20,53 ± 0,03 40 Na+ 
E 50 20,55 ± 0,02 20 Na+ 
D 67 20,65 ± 0,05 10 Na+ 
F 83 20,76 ± 0,03 4 Na+ 
G 91 20,5 ± 0,3 2 Na+ 
 
A continuación se describe la forma de preparación de los sistemas y de la extracción del 
PS del suelo para la determinación de su concentración.Los sistemas A y B se prepararon 
de la siguiente manera: en un frasco de vidrio de 100 ml se colocaron 88 g de tierra húmeda 
(80 g de tierra seca) con 20 ml de solución que contenía 1,6 g de PS (A) ó PSN (B), y se 
mezcló con espátula para homogenizar. Se sacó muestra a diferentes tiempos para 
determinar % de humedad y [PS]. Para esta última determinación se tomaron 6,4 g de tierra 
húmeda (5 gTS) a la cual se le agregó 10 ml de agua bidestilada, se mezclaron con vortex, se 
dejó decantar durante una hora, se filtró con papel de filtro y luego por membrana de 
celulosa de 0,45 µm, para luego aplicar el método descripto en el inciso 3.6.4.1. 
Los restantes sistemas (C, D, E, F y G) se prepararon en frascos individuales para cada 
tiempo de reacción y fueron sacrificados al momento de la determinación. 
En el caso de los sistemas C y D se utilizaron tubos falcon de 50 ml. Se añadieron 
aproximadamente 5 g de tierra seca con 2,5 o 5 ml (C y D respectivamente) de la solución 
de PS (20 gPS/kgTS), se mezclaron con espátula para homogenizar. Para analizar la [PS] se 
le agregaron 5 ml de agua bidestilada a cada sistema y se agitaron con el vortex, se dejaron 
decantar durante 1 hora, se filtraron con papel de filtro y luego con membrana de celulosa 
de 0,45 μm.  
El sistema E se preparó en frascos color caramelo de 30 ml en los cuales se pusieron 5 g de 
TS se le añadieron 10 ml de la solución de PS, se mezclaron con espátula para 
homogenizar y se colocaron en shaker a 200 rpm hasta el momento de la determinación. 
Los sistemas F y G se prepararon en frascos de vidrio de 100 ml de capacidad con 
aproximadamente 5 g de tierra húmeda y 25 o 50 ml (F o G) de la solución de PS, se 
mezclaron con espátula para homogenizar y se colocaron en shaker a 200 rpm hasta el 
momento de la determinación. 




La estimación de la [PS] en los sistemas E, F y G se realizó dejando decantar cada frasco 
durante una hora, se filtró con membrana de celulosa de 0,45 μm. 




3.3.3. Persistencia de persulfato de sodio y peróxido de hidrógeno en presencia del Suelo II 
 
Se estudió la persistencia en PS y PH en el suelo II. Para ello se prepararon sistemas batch 
en tubos de PTFE de 50 ml con aproximadamente 5 g de tierra seca y 10 ml de agua 
(muestras a sacrificio). 
La concentración de PH se determinó mediante valoración redox con permanganato de 
potasio (inciso 3.6.5) tomando muestras periódicas durante 40 días. Mientras que la 
concentración de PS se determinó por valoración iodométrica por retorno (inciso 3.6.4.2) 
durante 87 días.  
 
 
3.4. Descripción general de los  tratamientos ensayados 
 
Se realizaron ensayos utilizando distinto contenido de agua: 
 Bajo contenido de humedad (BH). 
Contaminación con Fenantreno, tratada con persulfato. 
 Alto contenido de humedad (SB). 
Contaminación con Fenantreno y Pireno tratada con distintos oxidantes: SB1 
Contaminación con Fenantreno y Pireno tratada con persulfato activado a 65°C: SB2 
Contaminación con 4 PAH tratada con peróxido de hidrógeno: SB3 
Contaminación con 4 PAH tratada con persulfato: SB4 
 
 
3.4.1. Bajo contenido de humedad  
 
Estos sistemas se prepararon (por triplicado) en frascos de vidrio de 200 ml, con tapa. Se 
colocaron aproximadamente 120 - 150 g de tierra y agua en un volumen determinado, de 
manera que cada sistema tuviera una humedad del 24,9 o 36,5 % (en el inciso 3.6.1 se 
detalla el método de determinación del % de humedad). Se colocaron en incubadora a  
25 ± 2 ºC durante 28 días. En la Figura 3.1.a puede verse una imagen de los sistemas BH. 
 




3.4.2. Alto contenido de humedad  
 
Se prepararon sistemas batch con una relación tierra: agua de 1:2. 
En el caso de los sistemas SB1 y SB2 se trabajó en tubos falcon de 50 ml. Durante el 
tratamiento se colocaron en agitación en shaker a 200 rpm a 25 ± 2 ºC (entre 6 horas y 50 
días, según la tanda de experimentos). Los sistemas que requirieron una temperatura mayor 
(65ºC) se colocaron en shaker con baño de agua (Julabo SW22) durante las primeras 6 
horas y luego a 200 rpm a 25 ± 2ºC hasta finalizar el ensayo. 
Los tratamientos fueron preparados por triplicado y para cada tiempo de reacción se preparó 
un tubo individual que fue sacrificado al momento de la determinación. 
Los sistemas SB3 y SB4 se prepararon en tubos de PTFE de 50 ml. Se trabajó con 5 g de 
tierra contaminada y 10 ml de solución acuosa, en tubos individuales (muestras a sacrificio). 
Para la agitación, los tubos se colocaron en posición horizontal, en un baño de agitación 
termostatizado Selecta modelo Unitronic Orbital a 200 rpm a 25 ± 2 ºC durante 40-50 días. 
Si bien los sistemas se prepararon por duplicado, se observó muy poca dispersión en ellos 
en todas las determinaciones realizadas. Esta serie de experimentos se hicieron en el 
laboratorio INPROQUIMA, perteneciente a la Universidad Complutense de Madrid, España. 
En la Figura 3.1.b puede verse una imagen de los sistemas SB. 
 
Figura 3.1. Sistemas de bajo porcentaje de humedad (a) y sistemas batch con alto 
contenido de humedad (b).  
 
 
3.5. Preparación de los sistemas 
 
Antes de preparar los sistemas, se acondicionó el suelo tamizándolo con mallas de 4 y  
2 mm. Además, para los sistemas BH se ajustó la humedad a 24,9 o 36,5% (según el 
tratamiento), 48 horas antes de ser utilizado. 
 
a b 




3.5.1. Contaminación con fenantreno 
 
La contaminación artificial se realizó en frascos de 200 ml de capacidad con 
aproximadamente 150 g de tierra húmeda (suelo I en la Tabla 3.1). Se pesaron 
aproximadamente 0,012 g de fenantreno (FEN) (para que la concentración fuera ~100ppm), 
se disolvieron en 2 - 3 ml de acetona y se colocaron con pipeta pequeñas alícuotas (de  
100 µl) sobre cada muestra de suelo, revolviendo cada vez con espátula para homogenizar.  
Luego de 2 - 4 horas se agregó el oxidante (disuelto en la mínima cantidad de agua para no 
modificar el porcentaje de humedad de los valores estimados) en pequeñas alícuotas, 
revolviendo con espátula para homogenizar. 
Se utilizaron como oxidantes químicos PS y PSN en diferentes concentraciones. En algunos 
de los tratamientos (PSsuc y PSNsuc) el agregado de los mismos se realizó en varias 
etapas. Se estudió el efecto del hierro (sulfato ferroso heptahidratado) y un agente 
complejante de metales (citrato de sodio). Además, se trabajó con dos valores de porcentaje 
de humedad de suelo (%H). En la Tabla 3.5 se presentan las condiciones más relevantes y 
a continuación se describe detalladamente la preparación de cada sistema.  
 
Tabla 3.5. Descripción de los tratamientos con Baja Humedad (BH). 






PS1  24,9 140 ± 10 0,86 - 0,14 
PS2  24,9 140 ± 10 4,34 - 0,70 
PS3  24,9 140 ± 10 8,61 - 1,39 
PS4  24,9 140 ± 10 21,0 - 3,40 
PS5  24,9 140 ± 10 41,7 - 6,75 
PS6  36,5 100 ± 10 11,1 - 2,68 
PS7  36,5 100 ± 10 55,3 - 12,53 
PSsuc Agregados 
sucesivos 
24,9 100 ± 10 14,9 (a) 
19,3 (b) 
- 3,38 (a) 
4,37 (b) 
PS3FeC(B) Activante (B) 24,9 140 ± 10 8,61 - 1,39 
PS3FeC(A) Activante (A) 24,9 140 ± 10 8,61 - 1,39 
PSN5  24,9 100 ± 10 - 38,4 9,08 
PSNsuc Agregados 
sucesivos 




(a) al día 7 
(b) al día 28 




Respecto del contenido de agua, se eligieron dos valores: 24,9 y 36,5 % humedad. En la 
mayoría de los sistemas se eligió trabajar con 24,9 % debido a que es un valor similar al que 
se encuentra normalmente en el suelo de la zona. El otro valor utilizado (36,5%) en PS6 y 
PS7 se eligió en base a los resultados obtenidos por Holman y Tsang (Holman y Tsang, 
1995), quienes reportaron que para valores de 50 - 70% del contenido de agua en el suelo 
(correspondiente 28 - 39 % de humedad) mejoraba la biodegradación de los compuestos 
aromáticos.  
A partir de la concentración agregada de FEN se calculó la dosis de oxidante necesaria para 
mineralizar el FEN completamente, es decir, para 100 ppm de FEN, una dosis de PS 
corresponde a 4,412 g/kgTS. Para encontrar la cantidad de oxidante apropiada en estos 
ensayos (ver inciso 3.2) se estudió el agregado de distintas concentraciones iniciales de 
PS, tanto por debajo como por encima de la dosis calculada (PS1, PS2, PS3, PS4 y PS5). 
En los sistemas PS3FeC(B) y PS3FeC(A) se utilizó Fe (II) como activante del PS. Varios 
autores (Liang y col., 2004; Rodriguez y col., 2014; Vicente y col., 2011) investigaron la 
incorporación de activantes al medio de reacción, como el Fe en distintos estados de 
especiación, para incrementar la generación de radicales sulfato (SO4•-). En los sistemas 
mencionados se utilizó FeSO4.7H2O. Además, se empleó un complejante del metal que 
favoreciera su permanencia en fase acuosa, en este caso citrato de sodio. La relación molar 
Fe(II)/Citrato/Contaminante fue del 5/25/1 para PS3FeC(B) y 10/50/1 para PS3FeC(A). Esta 
relación fue escogida en base a los resultados obtenidos por Liang y colaboradores para un 
contaminante en fase acuosa (Liang y col., 2004). La cantidad de PS que se colocó en estos 
tratamientos fue de una dosis (como en el PS3). En PS3FeC(B) se utilizó una relación 
Fe(II)/Citrato/PS baja (1,17/7,46/8,61) g/kgTS y en PS3FeC(A) una relación alta 
(2,30/14,96/8,61) g/kgTS. 
En la mayoría de los datos bibliográficos, se han encontrado referencias en las que el 
oxidante utilizado para obtener el radical sulfato fue PS. Sin embargo, el uso de PSN podría 
tener un efecto positivo en la biodegradación, ya que el amonio (NH4+) podría beneficiar el 
crecimiento bacteriano al aumentar el nitrógeno del suelo. Además, la solubilidad (a 20ºC) 
de la sal de sodio y la de amonio son similares (55,6 g/100 ml y 58,2 g/100 ml, 
respectivamente) (Osgerby, 2006). Debido a las características mencionadas del PSN, se 
decidió utilizarlo en algunos de los sistemas. 
En el caso de los tratamientos PSsuc y PSNsuc el agregado de oxidante se realizó en varias 
etapas, con el objetivo de minimizar el impacto sobre el suelo y no se afecte la 
biodegradación. Cada 48 horas se disolvió una masa de PS o PSN en la mínima cantidad de 
agua de manera de modificar lo mínimo posible la humedad en el sistema. Cada agregado 
correspondió a un aumento de la cantidad de oxidante en 5 g/kgTS. Por ejemplo, el primer 
agregado fue de 0,60 gPS (para PS) o 0,58 gPSN (para PSN), contando con 119,86 o  




116,25 gTS, respectivamente. En el caso de PSsuc se realizaron cuatro agregados del 
oxidante, los días; 1, 3, 5 y 7, obteniendo una concentración de PS de 19,84 gPS/kgTS a los 
28 días. Para PSNsuc se realizaron 10 agregados del oxidante, los días: 1, 3, 5, 7, 9, 11, 13, 
15, 17 y 19. La concentración a los 28 días fue de 54,74 gPSN/kgTS. Los detalles de los 
agregados sucesivos para PS y PSN se muestran en las Tablas 3.6 y 3.7, respectivamente.  
 







Tabla 3.7. Cantidad de PSN agregado con el tiempo para el tratamiento PSNsuc. 
Nº de 
Agregado 
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 
Día de 
agregado 
1 3 5 7 9 11 13 15 17 19 
[PSN]/g/kgTS 5,01 10,03 15,09 22,21 28,00 33,79 39,58 44,65 49,71 54,74 
 
Cabe destacar que las cantidades de oxidante a agregar en PSsuc y PSNsuc fueron 
calculadas teniendo en cuenta la extracción de muestra del sistema (a los distintos tiempos) 
para el estudio de las distintas determinaciones.  
Con el objetivo de comparar la degradación de FEN por la oxidación química en los distintos 
tratamientos, se prepararon controles de biodegradación (BioD1 y BioD2) y un control de 
oxidación química (QuimD). Estos fueron incubados y analizados de igual manera que los 
tratamientos. El detalle se presenta a continuación:  
BioD1: Sin agregado de oxidante químico (control de biodegradación) con un porcentaje de 
humedad de 24,9. 
BioD2: Sin agregado de oxidante químico (control de biodegradación) con un porcentaje de 
humedad de 36,5. 
QuimD: Estéril (control químico). El suelo fue autoclavado a 121 ºC a 1,1 atm durante  
20 - 30 minutos (Trevors, 1996) y luego tratado con 1 dosis de PS (8,61 gPS/kgTS). El 
porcentaje de humedad fue de 24,9. 
Los sistemas se mantuvieron a 25 ± 2 ºC. El muestreo se realizó a los días: 1, 7, 14, 21 y 28. 
El contenido de humedad se corrigió cuando fue necesario a 24,9 ó 36,5 %, según 
corresponda, adicionando agua destilada. 
Nº de 
Agregado 
1 2 3 4 
Día de 
agregado 
1 3 5 7 
[PS]/g/kgTS 5,01 9,98 14,92 19,84 




3.5.2. Contaminación con fenantreno y pireno  
 
La contaminación con fenantreno (FEN) y pireno (PIR) para el suelo I (descripto en la Tabla 
2.1) se realizó de la misma manera indicada en el punto anterior (inciso 3.5.1) y se 
conservó en heladera durante 15 meses. El objetivo de preservar la muestra ese tiempo fue 
el de tener una muestra similar a la de un suelo crónicamente contaminado. 
Los sistemas batch (SB1 y SB2) se armaron de la manera anteriormente descripta  
(inciso 3.4.2., Alto contenido de humedad). La concentración real de cada compuesto se 
determinó antes de comenzar los tratamientos mediante HPLC-UV (ver inciso 3.6.8). 
Los SB1 se prepararon con una concentración de (1200 ± 200) ppm de FEN y (2800 ± 100) 
ppm de PIR. En esta serie de experimentos se utilizaron los siguientes oxidantes: PM, PH y 
PS. Además, se utilizaron diferentes condiciones que tuvieron como objetivo mejorar la 
activación de los oxidantes. 
La dosis utilizada se calculó como se explicó en el inciso 3.2. En la Tabla 3.8 se listan las 
características principales de los sistemas SB1 y a continuación se describen los sistemas 
SB1. 
 
Tabla 3.8. Descripción de los Sistemas Batch 1 (SB1). 
Tratamiento [Oxidante]/gox/kgTS Dosis Condiciones 
sPM  110 ± 1 1,46 25 °C 
sPH  40 ± 5 1,59 25 °C 
sPH/Fe/EDTA 40 ± 5 1,59 Fe(II)/EDTA = 15 g/kgTS /16 g/kgTS, 25 °C 
sPS 267 ± 1 1,52 25 °C 
sPS/Fe/EDTA  267 ± 1 1,52 Fe(II)/EDTA = 15 g/kgTS /16 g/kgTS, 25 °C 
sPS/Térmico  267 ± 1 1,52 a 65 ºC durante 6 h, luego a 25 ºC 
sPS/Alcalino  267 ± 1 1,52 NaOH concentrado hasta pH 10, 25 °C 
sPS/Buffer  267 ± 1 1,52 buffer KH2PO4/K2HPO4 de pH 7, 25 °C 
 
La activación de los oxidantes se realizó mediante distintas estrategias a partir de la 
información obtenida de bibliografía. Para los sistemas que utilizaron Fe(II):EDTA se eligió 
una relación de los componentes de 1:1,2 a partir de informado por otros investigadores 
(Saelee y Bunyakan, 2012). 
En el Capítulo 1, se describieron distintas maneras de activar el anión persulfato, además de 
la activación por metales. Entre las más eficientes se describieron: la activación mediante el 
aumento de temperatura y la activación alcalina mediante la aplicación de NaOH. En los 
tratamientos con activación térmica (PS/Térmico) se trabajó con una temperatura de 65ºC 
durante 6 horas. Pasado ese tiempo se incubó a temperatura ambiente. Para estudiar la 




activación alcalina, se trabajó con un sistema batch (PS/Alcalino) al que se le modificó el pH 
inicialmente (hasta un valor de 10) mediante el agregado de NaOH concentrado. 
En ensayos previos, se observó una gran disminución del pH del suelo como consecuencia 
del agregado de PS o PSN. Con el objetivo de no provocar cambios drásticos en el pH del 
suelo que afecten los procesos de biodegradación por el agregado de oxidante, se preparó 
un tratamiento con PS y una solución buffer de fosfato de pH 7 (PS/Buffer). 
Para comparar la eficiencia de los tratamientos se preparó un control de biodegradación 
(BioD3) que se detalla a continuación:  
BioD3: Sin agregado de oxidante químico (control de biodegradación)  
Los tratamientos fueron preparados por triplicado y para cada tiempo de reacción se preparó 
un tubo individual que fue sacrificado en un tiempo determinado. 
La segunda tanda de ensayos (SB2) se realizó con diferentes concentraciones iniciales de 
FEN o de FEN y PIR. Como oxidante se empleó PS en una concentración de  
(267 ± 3) g/kgTS. Los sistemas se calentaron durante 6 horas a 65 ºC en agitación con 
shaker a 200 rpm. Para el caso de T2, luego de las 6 horas a 65ºC, se incubaron a 25 °C en 
agitación hasta 7 días. Los detalles de la preparación de los sistemas pueden verse en la 
Tabla 3.9.  
 
Tabla 3.9. Descripción de los Sistemas Batch 2 (SB2). 
Tratamiento [Fen]0/(ppm) [Pir]0/(ppm) Dosis utilizada 
T1 2140 ± 20 190 ± 20 2,60 
T2 550 ± 50 2040 ± 50 2,36 
T3 2180 ± 10 - 2,77 
T4 550 ± 50 - 11,00 
 
Para cada tratamiento se estudiaron los controles correspondientes: 
CT1: [FEN]0 = (2140 ± 20) ppm; [PIR]0= (190 ± 20) ppm; sin agregado de PS.  
CT2: [FEN]0 = (550 ± 50) ppm; [PIR]0= (2040 ± 50) ppm; sin agregado de PS.  
CT3: [FEN]0 = (2180 ± 10) ppm; sin agregado de PS.  
CT4: [FEN]0 = (550 ± 50) ppm; sin agregado de PS.  
 
3.5.3. Contaminación con 4 hidrocarburos policíclicos aromáticos 
 
La contaminación del suelo (suelo II en la Tabla 3.1) se realizó de la misma manera 
descripta anteriormente (inciso 3.5.1) con 4 hidrocarburos: fenantreno (FEN), antraceno 
(ANT), pireno (PIR) y benzo(a)pireno (BaP). La concentración real de cada compuesto se 




determinó por HPLC-UV antes de comenzar los tratamientos (ver Tabla 3.10). El muestreo 
de los sistemas se realizó como se explicó en el inciso 3.4.2.  
 
Tabla 3.10. Concentración inicial de los PAH determinada por HPLC. 
PAH Número de anillos [PAH]0 (ppm) 
ANT 3 96 ± 6 
FEN 3 100 ± 2 
PIR 4 100 ± 1 
BaP 5 99 ± 1 
 
Para el tratamiento de este suelo, se prepararon dos tandas de experimentos con distintos 
oxidantes: SB3 (con PH) y SB4 (con PS). La fase acuosa (FA) de estos sistemas se preparó 
con oxidante, activante y/o surfactante según el tratamiento a estudiar. El activante utilizado 
fue hierro en distintos estados de especiación: Fe (II), Fe (III) y Fe (nZVI) (nanopartículas de 
hierro cero valente). Como surfactante se empleó dodecilsulfato sódico (SDS) (surfactante 
de tipo aniónico) en la concentración micelar crítica (CMC) en fase acuosa (0,0076 M). 
Además, en uno de los SB3 se estudió el efecto en la degradación de los contaminantes por 
el agregado de ácidos húmicos (AH) comerciales (Acros Organics Humic acid) a la FA. En 
las Tablas 3.11 y 3.12 pueden verse las características principales de los sistemas SB3 y 
SB4.  
 
Tabla 3.11. Descripción de los sistemas SB3 que utilizaron como oxidante PH. 
Tratamiento [H2O2]/(M) Dosis  Tipo Fe [Fe]0/(mM) Condición 
RPH1  0,8333 11,36 - - - 
RPH2 0,8333 11,36 III 1 - 
RPH3 0,8333 11,36 III 5 - 
RPH4 0,8333 11,36 nZVI 1 - 
RPH5 0,8333 11,36 nZVI 5 - 
RPH6 1,765 24,08 III 1 - 
RPH7 0,8333  11,36 III 1  [SDS]0 = 0,0076 M 
RPH8 0,8333 (a) 11,36 III 1 (a) [SDS]0 = 0,0076 M 










Tabla 3.12. Descripción de los sistemas SB4 que utilizaron como oxidante PS. 
Tratamiento [PS]/(g/kgTS) Dosis  Tipo Fe [Fe]0/(mM) Condición 
RPS1  100 6,31 II 1 - 
RPS2 100 6,31 III 1 - 
RPS3 100 6,31 nZVI 1 - 
RPS4 100 6,31 II 1 [SDS]0 = 0,0076 M 
RPS5 100 6,31 nZVI 1 [SDS]0 = 0,0076 M 
RPS6 100 6,31 II 1 [AH]0 = 2000 mg/L 
RPS7 100 6,31 nZVI 5  
 
La mayoría de los sistemas SB3 tuvieron una concentración de PH de 0,8333 M 
(correspondiente a 11,36 dosis), mientras que los SB4 la concentración de PS utilizada fue 
de 100 gPS/kgTS (correspondiente a 6,31 dosis). La cantidad de PS utilizada fue menor a la 
que se usó de PH, por dos causas: (i) el PH se descompone a una mayor velocidad que el 
PS (Liang y col., 2012), y (ii) debido a que las perturbaciones que se producen en el suelo 
por el agregado de PS son mucho más drásticos que los que se producen por el agregado 
de PH (Tsitonaki y col., 2010). 
Para la activación de los oxidantes se trabajó con distintas especies de Fe: Fe (III), Fe 
(nZVI) y Fe (II) solo para los tratamientos con PS. Para los tratamientos que se realizaron 
con Fe (III), se agregó en forma de sulfato férrico, para alcanzar una concentración de 1 mM 
(RPH1, RPH6, RPH7, RPH8, RPS2) o 5mM (RPH3). En el caso de los sistemas en los que 
se utilizó Fe (nZVI), se preparó una mezcla acuosa con las nanopartículas a partir del polvo 
comercial (72.5 ± 7.5% pureza), según indicó el comerciante (dilución 1/5), obteniendo una 
mezcla 0,2589 M (Figura 3.2). Esta suspensión de Fe (nZVI) se utilizó para preparar los 
sistemas 1 mM (RPH4, RPS3 y RPS5) o 5 mM (RPH5 y RPS7) en la fase acuosa. Para los 
tratamientos con Fe (II) se incorporó a la fase acuosa del sistema batch una solución de 










Figura 3.2. Nanopartículas de Fe (nZVI) NANOFER STAR (a) y suspensión de nzVI 
utilizado en los sistemas (b). 
 
El uso de surfactantes para el tratamiento de suelos contaminados con PAH, ha sido 
descripto en el Capítulo 1. Se ha mencionado su acción como bioestimulante (Zhou y Zhu, 
2005) y además la combinación con procesos de oxidación química (Mesbaiah y col., 2014). 
En algunos de los tratamientos se estudió la adición del surfactante SDS (un surfactante 
sintético), que se agregó al mismo tiempo (RPH7) o 24 horas antes del oxidante y activante 
(RPH8, RPS4 y RPS5). Además, en un tratamiento se utilizaron ácidos húmicos comerciales 
como surfactantes naturales (RPS6). 
Se prepararon dos controles: uno biológico y uno con el agregado de SDS. 
BioD4: Sin agregado de oxidante químico (control de biodegradación)  
CSDS: Sin el agregado de oxidante químico, y con la aplicación de surfactante en una 
concentración igual a la utilizada en los tratamientos. 
Para el estudio de la degradación de los contaminantes se realizó la extracción tanto en fase 
acuosa como en la fase tierra, detallado en el inciso 3.6.8.2.  
 
 
3.6. Análisis químico y físico de los sistemas 
 
 
3.6.1. Porcentaje de humedad (%H) 
 
El contenido de agua de los suelos se determinó por gravimetría. Se colocó una muestra de 
suelo (~5 g) en una placa de Petri (sin tapa) en estufa a 105 ± 5 ºC durante un tiempo 
mínimo de 24 horas y hasta obtener peso constante. Posteriormente se enfrió en desecador 
hasta temperatura ambiente y se pesó. La diferencia de peso respecto al suelo húmedo se 
expresó como porcentaje de humedad (%H). 
 
a b 




3.6.2. Medida de pH del suelo 
 
La medida de pH se realizó de distintas maneras para los sistemas con baja humedad (BH) 
y los sistemas batch (SB), como se describe a continuación. 
Para la determinación del pH en BH se pesaron aproximadamente 5 g de suelo y se 
colocaron en un tubo falcon de 15 ml con 5 ml de agua bidestilada, se mezclaron con vortex 
y con shaker durante 5 minutos. Se dejó en reposo durante 1 hora para que decante. Luego 
se sumergió el electrodo de vidrio Phoenix Electrode Company en el sobrenadante (Método 
EPA-9045D). El electrodo se calibró con buffer comercial (Anedra) de pH 4 y 7. 
La medida del pH en los SB se realizó en los mismos tubos donde se hicieron los ensayos. 
En los tiempos de muestreo se sacaron las muestras del shaker (donde estaban en 
agitación) y se dejaron una hora en reposo para que decante. Pasado este tiempo se realizó 
la medida colocando el electrodo calibrado en el sobrenadante.  
 
 
3.6.3. Medida de la conductividad eléctrica 
 
La medida de conductividad en los sistemas BH y SB se realizó con el mismo tubo 
preparado para la medida de pH sumergiendo la celda en el sobrenadante. La celda 
utilizada se calibró con una solución de KCl 0,0100 M (Método EPA-9050D). 
 
 
3.6.4. Determinación de la concentración de persulfato 
 
3.6.4.1. Medida de la concentración de persulfato por espectrofotometría 
 
En un tubo falcon de 15 ml se pesaron aproximadamente 5 g de suelo, se agregaron 5 ml de 
agua bidestilada. Se mezcló con vortex y luego con shaker durante 5 minutos y se dejó en 
reposo durante una hora para que decante. Se tomó el sobrenadante y se filtró con 
membrana de celulosa de 0,45 µm. 
Del filtrado se tomaron 100 µl y se colocaron junto con 500 µl de solución NaHCO3 y KI  
(0,05 g + 1,0 g en 10 ml de agua bidestilada) en un matraz de 10,00 ml enrasando con agua 
bidestilada y se mezcló por inversión para homogenizar. Luego de 15 minutos de preparada 
la mezcla se midió la absorbancia con un espectrofotómetro Shimadzu UV-1800 entre 200 y 
500 nm utilizando celdas de cuarzo de 1,0 cm de camino óptico.  
Para el cálculo de la concentración de persulfato se construyó una curva de calibración 
utilizando patrones de PS realizados por pesada directa (y dilución) y tomando el valor de la 




absorbancia a 350 nm (Liang y col., 2008). En la Figura 3.3 se presenta los espectros de 
absorción de soluciones patrones de PS y de algunas muestras, a modo de ejemplo. 
Longitud de onda (nm)
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Figura 3.3. Espectros de absorción correspondientes a la determinación de persulfato. Las 
leyendas PS1, PS2, PS3, PS4, PS5 se corresponden a los patrones de PS de 0,0494; 
0,0247; 0,0123; 0,0062 y 0,0031 M respectivamente. Las leyendas Mta se corresponden con 
espectros de muestra a un tiempo inicial y a los 4 días de comenzado el ensayo. 
 
 
3.6.4.2. Medida de persulfato por valoración iodométrica 
 
Se realizó por valoración iodométrica por retorno, según se muestra en las siguientes 
reacciones: 
 
El anión persulfato reacciona con el ioduro de la solución, dando iodo, que se valoró con una 
solución de tiosulfato de sodio de concentración conocida (Pardo y col., 2015). 
Para la valoración se colocaron en un tubo de 100 ml, 4 g de yoduro de potasio, 0,2 g de 
bicarbonato de sodio, 40 ml de agua bidestilada y 30 µl de la fase acuosa de la muestra. Se 
mezcló en un agitador durante 15 minutos, pasado este tiempo se le agregó 1 ml de ácido 
acético 6 N y se procedió a titular mediante un analizador volumétrico y un electrodo ORP 
(Oxidation Reduction Potencial) de la marca Metrohm, los cuales están conectados a un 
S2O8-2 + 2 I- → 2 SO4-2 + I2 
I2 + 2 S2O32- → S4O62- + 3 I- 








3.6.5. Determinación de la concentración de peróxido de hidrógeno 
 






Para ello se colocaron en un tubo de 100 ml 50 µl de muestra perteneciente a los sistemas 
estudiados con 50 ml de una solución 10 % ácido sulfúrico (para mantener el pH de la 
reacción ácido y de evitar la descomposición del peróxido de hidrógeno hasta que la 
valoración haya terminado). 
La muestra se valoró con una solución de permanganato de potasio de una concentración 
aproximada de 0,005 M mediante un analizador volumétrico y un electrodo ORP (Oxidation 
Reduction Potencial) de la marca Metrohm, los cuales están conectados a un ordenador que 
posee un software (Tiamo®) que indicó las ppm de PH en el punto de equivalencia. 
 
 
3.6.6. Determinación de la concentración micelar crítica del surfactante dodecilsulfato 
sódico  
 
Los surfactantes son moléculas que consisten en una cabeza hidrofílica y una cola 
hidrofóbica. En soluciones diluidas se encuentran formando monómeros. Sin embargo, 
cuando la concentración del surfactante excede un valor crítico las colas hidrofóbicas se 
unen formando un cluster para evitar el contacto con las moléculas de agua, mientras que 
las cabezas hidrofílicas permanecen en solución (Tsai y col., 2009). Esta organización de un 
gran número de monómeros se denominan micelas, y la concentración del surfactante en la 
que se produce este efecto se denomina Concentración Micelar Crítica (CMC) (Paria, 2008). 
Cuando en la solución hay presencia de contaminantes orgánicos, estos quedan atrapados 
en la estructura micelar formada por el surfactante, lo cual aumenta la solubilidad del 
compuesto (Lee y col., 2005).  
Se determinó la CMC del SDS a partir de las medidas de tensión superficial en soluciones 
de diferentes concentraciones del surfactante.  
2 MnO4- + 5 H2O2 + 6 H+ → 2 Mn+2 + 5 O2 + 8 H2O 




La medida de la tensión superficial en fase acuosa se realizó mediante un tensiómetro 
KRÜSS K6. Estas se basaron en el método por desprendimiento, donde un anillo de platino 
se coloca sobre la superficie de la solución estudiada. El anillo está suspendido de una 
balanza de torsión mediante la cual se mide la fuerza necesaria para separar el mismo de la 
superficie. Las medidas de tensión superficial se realizaron por triplicado. El equipo se 
calibró previamente con una solución de agua ultrapura que debe dar un valor de  
71 - 72 mN/m. 
Para el cálculo de la CMC se realizó un gráfico de tensión superficial vs Log de la 
concentración (Figura 3.3). En concentraciones por debajo de la CMC, la tensión superficial 
va decreciendo conforme se aumenta mínimamente la concentración de la solución hasta 
que sufre un cambio abrupto, y luego se mantiene constante. Se puede trazar una recta 
para cada zona y obtener el valor de la CMC a partir de la intersección de ambas rectas. El 
valor encontrado fue igual a 0,0076 M, similar a la encontrada en bibliografía (Zhou y Zhu, 
2005).  
 
Figura 3.3. Valores de tensión superficial para soluciones de distinta concentración del 
surfactante dodecilsulfato sódico (SDS). 
 
 
3.6.7. Determinación de la concentración de surfactante  
 
El análisis de SDS se llevó a cabo por valoración con Hyamina 0,9 mM. Para esto se colocó 
en 1 ml de muestra con surfactante, 40 ml de agua y 10 ml de una mezcla orgánica de MIBK 
(Metil isobutil cetona) y etanol 1/1 en un frasco de 100 ml.  




Con esta mezcla se obtuvo un sistema con dos fases líquidas. En la zona de la interfase se 
introdujo un electrodo selectivo de surfactantes aniónicos (6.0507.140 Surfactro de Refill) 
específico para análisis en dos fases y el electrodo de referencia (Ag/AgCl, 6.0726.100). 
Para calcular la concentración de las muestra se construyó una curva de calibración a partir 
de patrones preparados por dilución de una solución madre.  
 
 
3.6.8. Determinación de la concentración de hidrocarburos por HPLC-UV 
 
 
3.6.8.1 Determinación de la concentración de fenantreno en los sistemas BH  
 
Para el análisis de la concentración de FEN se realizó una extracción en un tubo falcon de 
50 ml, se pesó aproximadamente 1 g de muestra y se agregaron 10 ml de acetato de etilo. 
Se sonicó durante 1 hora utilizando un baño ultrasónico Teslab Ultrasonic TB04TA, 40 kHz, 
160 W (Song y col. 2007). Se centrifugó a 2000 rpm en una centrifuga Presac DSC-16-RV y 
se filtró el extracto con membrana de nylon de 0,45 µm. 
La concentración de FEN en dicho extracto se determinó por HPLC. Se utilizaron dos 
equipos: HPLC-UV Waters con detector de arreglo de diodos, o HPLC 1050 Hewlett-
PacKard con detector de longitud de onda múltiple. Se utilizó una columna C18 (Symmetry, 
tamaño de partícula 5 µm, 4,6 x 150 mm con un flujo constante de 1 ml/min o Restek Pinacle 
II, tamaño de partícula 5 µm, 2,1 mm x 250 mm con un flujo constante de 0,5 ml/min) y una 
mezcla de H3PO4 15 mM : metanol (80:20) como solvente de corrida. Se determinó el área 
utilizando 250 nm como la absorbancia de detección. Para cada determinación se 
construyeron las curvas de calibración correspondientes.  
 
 
3.6.8.2. Determinación de concentración de hidrocarburos en los SB1 y SB2 
 
Para la determinación de FEN y PIR se separó la fase acuosa (FA) y la fase tierra (FT) 
mediante centrifugación a 5200 rpm. Se tomó la FA con ayuda de pipeta y se la colocó en 
un nuevo tubo falcon de 50 ml. Sobre cada fase se le realizó una extracción diferente 
(detallada a continuación) que luego fue cuantificada por HPLC-UV. 
Para la extracción de los hidrocarburos en la FA se agregaron 5 ml de diclorometano al tubo 
falcon. Se sonicó durante 30 minutos, se retiró el solvente con ayuda de pipeta y se colocó 
en un frasco caramelo hasta evaporación. Luego se resuspendió en 2 ml de acetato de etilo, 




se sonicó durante 10-15 minutos, se filtró con membrana de nylon 0,45 µm y se colocó en 
vial para su posterior medida. 
La FT se mezcló con 10 g de Na2SO4 anhidro, se mezcló con espátula y se dejó secar 
durante una hora. Pasado este tiempo, se homogenizó la muestra con ayuda de mortero. 
Para realizar la extracción de los PAH se colocaron 15 g de mezcla (preparada 
anteriormente) en un tubo falcon de 50 ml con 20 ml de acetato de etilo. Se sonicó durante 
una hora, se centrifugó a 2000 rpm durante 10 minutos y se separó el acetato de etilo. Este 
extracto se filtró con membrana de nylon de 0,45 µm y se guardó en vial. Este procedimiento 
se realizó 3 veces para extraer la totalidad de FEN y PIR de la muestra en FT, cada vez se 
colocó la muestra en un nuevo vial. 




3.6.8.3. Determinación de concentración de hidrocarburos en los SB3 y SB4 
 
Se separaron la FA y FT utilizando una centrifuga MEDIFRIGER BL-S de Selecta a  
7000 rpm.  
La FA se colocó en un tubo de PTFE aproximadamente 2,5 ml de la FA y 10 ml de  
n-hexano. A los sistemas que tenían surfactantes se les agregó NaCl (para romper la 
emulsión) y se los agitó vigorosamente. Se centrifugó, se filtró con membrana de nylon de 
0,45 µm y se colocó en un vial para medir por HPLC. Cabe destacar que no se detectaron 
concentraciones significativas de PAH en los extractos orgánicos provenientes de la fase 
acuosa (<1% respecto del extracto orgánico proveniente del suelo) en ninguno de los 
tratamientos.  
La extracción de FEN y PIR de la FT se realizó con un extractor Soxhlet. Se mezcló la 
totalidad de la tierra con 10 g de sulfato de sodio anhidro, se colocó en un cartucho de papel 
de celulosa y luego en el cuerpo del Soxhlet. A continuación se agregó 80 ml de una mezcla 
1:1 de n-hexano y acetona. El tiempo de reflujo fue de aproximadamente 16 h a 60 - 70 ºC 
(Método EPA 3540C). El extracto obtenido se filtró con membrana de nylon 0,45 µm y se 
colocó en vial. 
Para el análisis de estos extractos se empleó un HPLC (Agilent, mod. 1100) acoplado a un 
detector de arreglos de diodos Agilent 1290, la columna utilizada fue SB-C18 (2,7 μm 
tamaño de partícula y 2,1 mm x 100 mm), el solvente de corrida fue una solución acuosa de 
H3PO4 15 mM : acetonitrilo, en una proporción 40:60. Se utilizó un flujo constante de 1 
ml/min. Las áreas se registraron a 250 nm (fenantreno y antraceno), 235 nm (pireno) y  




295 nm (benzo(a)pireno). Para determinar la concentración de los PAH se realizaron curvas 
de calibración por pesada directa con cada uno de los PAH ensayados. 
 
 
3.6.9. Análisis y cuantificación de intermediarios de reacción 
 
El análisis de productos de degradación química se realizó con 20 ml del extracto orgánico 
obtenido para la cuantificación de los PAH por HPLC (inciso 3.6.8.2). Este extracto se dejó 
evaporar y se resuspendió en 5 ml de hexano. Se utilizó un cromatógrafo de gases con 
espectroscopia de masas con SPME (microextracción en fase sólida) HP 6890 GC 5973 
MSD. La columna utilizada fue una HP-5 (30 m x 0,32 mm i.d. x 0,25 μm). Las condiciones 
cromatográficas fueron las siguientes: temperatura de inyección 280 ºC, gas carrier (He), 
flujo: 2 ml.min-1, volumen de inyección 8 μl (en modo splitless). La temperatura del horno se 
fijó inicialmente a 45 ºC. Luego como primer paso se aumentó la temperatura a 150 ºC a una 
tasa de 5ºC por minuto y como segundo paso a 325 ºC a una tasa de 8ºC por minuto. El 
tiempo final de corrida fue de 62,88 minutos. A partir de los resultados obtenidos, se 
identificó como intermediario de reacción 9,10-Antraquinona (ANQ).  
Este producto de degradación fue cuantificado utilizando HPLC (Agilent, mod. 1100, con 
arreglos de diodos Agilent 1290), a partir del mismo extracto obtenido para la cuantificación 
de los PAH por HPLC. Para determinar la concentración de ANQ se realizaron curvas de 
calibración por pesada directa de hidrocarburo. Además, se realizaron patrones con 
fenantrenodiona con el objetivo de visualizar su presencia. 
 
 
3.6.10. Medida de hierro mediante absorción atómica 
 
Se determinó la concentración de Fe total en la fase acuosa de sistemas batch (SB1 y SB2). 
Para esto, 10 g de TS (sin contaminar/prístino) con 20 ml de una solución de PS de  
267 gPS/kgTS se colocaron frascos de vidrios en shaker a 25 ºC y a 65 ºC. Las muestras se 
retiraron luego de 6 horas. La FA se separó mediante centrifugación a velocidad 5000 rpm 
durante 10 minutos, se filtró con membrana de celulosa de 0,45 μm. Se utilizó un 
espectrofotómetro de absorción atómica Shimadzu AA 6650. Para la cuantificación de la  
[Fe total] se realizó una curva de calibración diluyendo un patrón comercial de 1000 ppm de 
Fe en solución de EDTA de 0,2M.  
En el caso de los sistemas SB3 la cuantificación de la concentración de hierro de la FA se 
realizó a partir de 0,5 ml de la FA (previamente filtrada con filtro de celulosa de 0,45 μm) con 
0,1 ml de HNO3 concentrado y agua bidestilada hasta llegar a un volumen final de 10 ml. La 




solución se midió con un espectrofotómetro de emisión atómica por plasma de microondas 
MP-AES 4100 Agilent. Para determinar la [Fe total] se utilizó una curva con patrones 
preparados a partir de una solución madre de FeSO4.7H2O.  
 
 
3.7. Análisis microbiológico del suelo 
 
 
3.7.1 Bacterias heterótrofas cultivables 
 
El recuento de bacterias heterótrofas se realizó de distinta manera para los sistemas de baja 
humedad (BH) y para los sistemas batch (SB), los detalles se explican a continuación: 
 
 Sistemas con bajo porcentaje de humedad (BH): 
Se tomaron aproximadamente 10 g de tierra húmeda de cada sistema y se resuspendieron 
en 90 ml de solución fisiológica previamente esterilizada por autoclave. Se agitó en shaker a 
250 rpm durante 30 minutos a 30 ºC. Se dejó decantar durante 10 minutos y se prepararon 
diluciones seriadas 1/10 en tubos Eppendorf® con solución fisiológica. 
Se sembraron por duplicado 100 µl de cada una de las diluciones en placas con medio de 
cultivo R2A. La preparación del medio R2A se detalla en el Anexo I. Se distribuyó la 
muestra cuidadosamente utilizando una espátula de Drigalsky. Se incubaron las muestras a 
(24 ± 2) ºC durante 7 días. Pasado ese tiempo se realizó el recuento de las Unidades 
Formadoras de Colonias (UFC). Las placas tomadas como válidas fueron aquellas que 
presentan entre 30 y 300 UFC. Se calculó el logaritmo de las UFC por ml de muestra 
(Reasoner y Geldreich, 1985).  
 
 Sistemas batch 
Para los recuentos de los sistemas SB se prepararon diluciones seriadas 1/10 del 
sobrenadante perteneciente a la FA a partir de la que se hicieron los recuentos en el medio 
de cultivo R2A como se explicó anteriormente para los BH.  
 
 
3.7.2 Bacterias degradadoras de hidrocarburos policíclicos aromáticos  
 
El recuento de bacterias degradadoras de PAH se realizó a partir de las diluciones 
preparadas para el recuento de bacterias heterótrofas totales, detallado anteriormente tanto 
para los sistemas BH como para los SB (inciso 3.7.1). 




Se emplearon placas de microtitulación de 96 pocillos (Microtiter fondo plano). Como 
sustrato se utilizaron 20 µl de una mezcla de PAH en pentano (0,0250 g de fenantreno, 
0,0125 g de fluoreno, 0,0125 g de antraceno y 0,0125 g de dibenzotiofeno en 25 ml finales 
de pentano). El pentano se evapora rápidamente dejando una capa fina de PAH en el fondo 
de cada pocillo. Finalmente se agregaron 180 µl de medio mineral liquido (MML) y 20 µl de 
la dilución seriadas (1/10) por octuplicado pertenecientes a las muestras (Bogardt y  
Hemmingsen, 1992).  
Las placas sembradas se incubaron a (24 ± 2) ºC durante 21 días. Al finalizar este período 
se registraron los pocillos positivos en los cuales se observó coloración amarillo–naranja a 
marrón debido a la acumulación de los productos parciales de oxidación de los PAH. El 
resultado se expresó como Log del NMP de bacterias degradadoras de PAH por gramo de 
tierra seca (Lors y col., 2010). 
 
 
3.8. Análisis molecular 
 
 
3.8.1 Extracción de ADN de los microorganismos presentes en el suelo 
 
La extracción de ADN de los microorganismos presentes en la muestra de suelo se realizó 
en aproximadamente 1 g de muestra siguiendo los pasos descriptos en el manual del Kit 
comercial E.Z.N.A TM Soil DNA (Omega Bio-tek, Norcross, GA, USA) a los 7, 14 y 28 días 
de tratamiento. Los extractos de ADN obtenidos se colocaron en tubos estériles adecuados 
y se guardaron en el freezer a -20°C hasta el momento de la amplificación. 
 
 
3.8.2 Amplificación del gen 16S rRNA mediante técnicas de PCR 
 
Se utilizó un par de primers que amplifican la regiones hipervariables V3-V5 (341F (5´-
CCTACGGGAGGCAGCAG-3´) y 907R (5´-CCGTCAATTCCTTTGAGTTT-3´)) del rDNA 16S 
(Muyzer y col., 2004). 
La reacción de PCR (Polymerase Chain Reaction) contenía 2 - 4 µl de ADN, 0,12 µl de 
polimerasa GoTaq (5UI/ul), 6 µl de buffer 5X recomendado por el fabricante de la GoTaq 
polimerasa, 2,4 µl de dNTPs 2,5 mM, 3 µl de primer 907-R 5 µM y de 341-F 5 µM, 0,6 µl de 
seroalbúmina bovina (BSA) 10 mg/ml y agua bidestilada estéril completando un volumen 
total de 30 µL de mezcla de reacción. 




La amplificación fue realizada en el Termociclador (Eppendorf Mastercycler thermocycler, 
Eppendorf, Hamburg, Germany) usando un programa de PCR que se describe a 
continuación: un ciclo de desnaturalización inicial que llevó la muestra a 94ºC durante 4 
minutos, se realizaron luego 10 ciclos de 30 segundos a 94ºC, 45 segundos a 62ºC siendo 
ésta la temperatura de annealing, y 1 minuto a 72ºC. Luego se realizaron 25 ciclos de 30 
segundos a 94ºC, 45 s a 57ºC, y 1 minuto a 72ºC; y el paso final de extensión de 10 minutos 
a 72ºC. 
Los productos de amplificación se sometieron a una electroforesis en gel de agarosa 1,2 % 
con TAE como buffer de corrida, a 100 V durante 30 minutos. Posteriormente el gel se tiño 
con bromuro de etidio (10 mg/ml) y los productos de amplificación se visualizaron en un 
transiluminador UV (National Labnet Company, Modelo TM-26). 
 
 
3.8.3 Electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante 
 
La electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE) se realizó utilizando el 
equipo DGGE-2401 (C.B.S Scientific Co., Del mar, CA, USA). El producto de amplificación 
de la PCR fue sembrado directamente en gel de poliacrilamida 6% (p/v) (acrilamida N,N’-
metilen-bisacrilamida, 37,5:1). 
El gel contenía un gradiente desnaturalizante lineal de (40 - 75) % (100% del 
desnaturalizante corresponde a 7M de urea y 40% p/v de formamida). La electroforesis se 
realizó en buffer TAE 1X (40 mM Tris (pH 8,1), 20 mM de ácido acético, 1mM de Na2EDTA) 
a una temperatura de 60°C. 
Una pre-corrida fue llevada a cabo a 50 V durante 30 minutos, seguida por la corrida 
principal a un voltaje constante de 100 V durante 16 horas.  
Luego de la electroforesis el gel fue teñido durante 30 minutos con SYBR Gold al cual se 
fotografió con un sistema de documentación de imágenes (Bio - Rad; Hercules, CA, USA). 
Una vez obtenido el gel de DGGE con las muestras de cada sistema, el gel se digitalizó en 
una cámara-CCD y se analizó utilizando el software GelComparII (AppliedMaths, Kortrijk, 
Belgium). Se determinaron las densidades ópticas de las bandas. Estos perfiles de densidad 
sirvieron como base para calcular la matriz de similitud usando el coeficiente de Pearson y la 
posterior construcción del dendrograma (UPGMA) (Sokal y Michener, 1958). Los números 
de cada rama representan las correlaciones cofenéticas, las cuales nos muestran cuán bien 
la estructura jerárquica del dendrograma representa a las verdaderas distancias. La matriz 
de similitud obtenida utilizando el GelComparII (AppliedMaths, Kortrijk, Belgium) se analizó 
posteriormente con el paquete estadístico Primer 6 (versión 6.1.13; Primer-E Ltd., United 
Kingdom).  




3.8.4. Cálculo del Índice de Shannon 
 
El índice de Shannon contempla la cantidad de especies presentes en el área de estudio 
(riqueza de especies), y la cantidad relativa de individuos de cada una de esas especies 
(abundancia). Los datos obtenidos del perfil de bandas a través del GelCompar II (curva 
densitométrica), fueron utilizados para calcular los índices de diversidad de Shannon (H') 
utilizando el programa Primer6 versión 6.1.6. Para éste análisis cada banda fue tratada 
como una unidad taxonómica independiente (OTU). 
 
 
3.9. Análisis estadístico  
 
Los valores de pH, CE, el número de bacterias heterótrofas cultivables y degradadoras de 
PAH y concentración de hidrocarburos se compararon mediante el test de análisis de 
varianza (ANOVA) p ≤ 0,05. Se realizó un análisis de two-way ANOVA post-hoc test Tukey 
(HSD) utilizando el paquete estadístico XLStat-Pro versión 7.5.2 (Addinsoft SARL, France). 
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El anión persulfato es un oxidante fuerte que reacciona lentamente con los contaminantes. 
Sin embargo, su activación mediante temperatura, luz UV, medio alcalino o metales de 
transición genera radicales sulfato (SO4•-) que reaccionaran rápidamente con contaminantes 
(Huang y col., 2005; Tsitonaki y col., 2010; Zhao y col., 2013). 
La activación de oxidantes mediante metales como el hierro, presenta particular interés 
debido a que en el suelo podemos encontrar minerales que lo contienen como: goetita  
(-FeOOH), hematita (-Fe2O3), magnetita (Fe2O3) y ferrihidrita (-Fe10O15.9H2O)  
(Fang y col., 2013; Tyre y col., 1991; Zhao y col., 2015).  
Varios investigadores comprobaron la activación de persulfato de sodio (PS)  
(Do y col., 2010) y de peróxido de hidrógeno (PH) (Goi y col., 2009) mediante los minerales 
presentes en el suelo. Sin embargo, Ahmad y colaboradores (Ahmad y col., 2010), 
plantearon que los niveles normales de hierro en el suelo pueden no ser suficiente para 
reaccionar con el oxidante, lo cual implica una gran limitación. 
En primer lugar se estudió la estabilidad del anión persulfato en soluciones acuosas de 
persulfato de amonio (PSN) y persulfato de sodio (PS) (detallados en el Capítulo 3  
Tabla 3.3), sin el agregado de activantes. 
Luego, con el objetivo de estudiar la activación del anión persulfato y de PH a partir de las 
especies solubles de Fe presente en el suelo, se prepararon:  
 
 Con el Suelo I: un tratamiento con PSN (24,9 % humedad), varias condiciones con 
PS donde la variable estudiada fue el porcentaje de humedad (%H, detallados en el 
Capítulo 3 Tabla 3.4). El objetivo de aumentar este parámetro, es que las especies 
solubles capaces de activar el PS se encuentren en concentraciones decrecientes 
(conforme aumentaba el porcentaje de humedad).  
 
 Con el Suelo II: en sistemas batch (relación suelo:agua 1:2) un tratamiento con PS y 
uno con PH. La concentración de los oxidantes utilizada fue 100 g/KgTS para PS y 
56,66 g/KgTS para PH. 
 
 




4.2. Estudio de la estabilidad de soluciones de persulfato de sodio y persulfato de amonio 
 
Con el objetivo de estudiar la estabilidad de PS y PSN en solución acuosa, se prepararon 
sistemas con concentraciones crecientes de PS (Bw, Cw, Dw, Ew, Fw, Gw) y un sistema con 
PSN (Aw), los detalles experimentales puede verse en la Tabla 3.3, del Capítulo 3. La 
Figura 4.1 muestra la concentración del anión persulfato para los sistemas estudiados 
durante 14 días. 
 
Figura 4.1. Evolución de la concentración de soluciones de persulfato de amonio Aw (●), y 
soluciones de persulfato de sodio en distintas concentraciones Bw (●), Cw (●), Dw (●), Ew (●), 
Fw (●) y Gw (●) en el tiempo. Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
En todos los sistemas, independientemente de la concentración de PS o PSN utilizada, no 
se observaron variaciones significativas en la concentración del oxidante utilizado. 
Solamente una disminución aproximadamente del 5% fue observada luego de 14 días 
(Figura 4.1). 
Los valores de pH de todos los sistemas fueron ácidos. Luego del agregado de oxidante se 
midieron valores menores que 4,5 para todos, los cuales disminuyeron aproximadamente 
una unidad luego de 14 días. 
 
 
4.3. Persistencia de persulfato en presencia del Suelo I 
 
Con el objetivo de estudiar la descomposición del anión persulfato en el suelo I (Tabla 3.1, 
Capitulo 3) se realizaron ensayos con PSN (A) y PS (B, C, D, E, F, G). Estos últimos fueron 
preparados con iguales cantidad de suelo prístino y persulfato pero variando los volúmenes 




de agua (por lo que la concentración de anión persulfato en la fase acuosa fue diferente en 
cada uno). La concentración de persulfato se determinó a distintos tiempos (inicial, 2 horas, 
1, 2, 4, 7 y 14 días). Los detalles de estos sistemas pueden verse en la Tabla 3.4, del 
Capítulo 3. En el caso de A y B, se prepararon teniendo en consideración el porcentaje de 
humedad del suelo de la zona (la misma que se utilizó en los tratamientos de BH, descriptos 
en el Capítulo 5 como “Baja Humedad”). 
En la Figura 4.2 se muestra la evolución de la concentración normalizada de persulfato 
([persulfato]/[persulfato]0) de los sistemas a lo largo de 14 días. A partir de estos datos se 
estimó el tiempo necesario para reducir la concentración de persulfato a la mitad de la 
inicial, es decir, el tiempo de vida medio (t1/2). La correlación de los t1/2 con el porcentaje de 
humedad se muestra en la Figura 4.3. 
 
Figura 4.2. Evolución de la concentración de persulfato de amonio para los sistemas A (●), y 
persulfato de sodio B (●), C (●), D (●), E (●), F (●) y G (●) con el tiempo. Las barras de error 
representan la desviación estándar. 
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Figura 4.3. Correlación entre el tiempo de vida medio del anión persulfato con el porcentaje 
de humedad en suelo. Los puntos se corresponden a los sistemas A (●), B (●), C (●), D (●), 
E (●). Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
La desaparición del anión persulfato en los sistemas de igual concentración (A y B) fue más 
rápida cuando se utilizó PSN (A). En A, B y C la descomposición del anión persulfato fue 
completa luego de 14 días. Para D y E (20 y 10 gPS/L, respectivamente) el porcentaje de PS 
remanente fue de 24 y 33 %, respectivamente. En el caso de F (4 gPS/L) y G (2 gPS/L), que 
tuvieron el mayor volumen de agua la descomposición fue menor al 50% de la concentración 
inicial luego de 14 días: 42% para F mientras que para G fue del 27%. 
El tiempo de vida medio para cada condición se determinó por interpolación de cada curva 
de decaimiento (Figura 4.2) en el momento en que la descomposición del PS fue del 50%. 
En el caso de F y G no se incluyeron en los cálculos, debido a que en el momento de 
finalizar el ensayo no se había alcanzado el 50% de descomposición del oxidante. El tiempo 
de vida medio del anión persulfato aumentó con el mayor contenido de humedad. La 
regresión lineal por cuadrados mínimos dio un valor de ordenada al origen de (-0,9 ± 0,8) y 










4.4. Persistencia de persulfato de sodio y peróxido de hidrógeno en presencia del Suelo II 
 
Se estudió la persistencia de los oxidantes utilizados en el Suelo II (Tabla 3.1, Capítulo 3) 
con el objetivo de comprobar que los minerales de hierro presentes en este suelo pueden 
activar tanto PS como PH. Para ello se utilizaron sistemas batch con una relación 
suelo:agua 1:2. 
La concentración de los oxidantes utilizada fue 56,66 g/kgTS para PH y 100 g/kgTS para PS. 
Los resultados que se muestran en la Figura 4.4 se calcularon a partir de los porcentajes de 
descomposición publicados para este suelo (Pardo y col., 2015, 2014). 
 
Figura 4.4. Evolución de la concentración de peróxido de hidrógeno (●) y persulfato de 
sodio (●) con el tiempo. Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
Para el sistema con PH se observó una mayor velocidad en la descomposición del oxidante 
durante los primeros diez días, luego de 40 días el oxidante fue cercano al 98%. En el caso 
de PS, la persistencia fue mayor con respecto a PH. Luego de 80 días se observó una 
descomposición solo del 20%. (Figura 4.4). 
 
 
4.5. Discusión  
 
Las soluciones acuosas de persulfato (PS y PSN) presentan gran estabilidad, 
independientemente de la concentración de la sal utilizada (Figura 4.1). Las soluciones son 
ácidas y el pH disminuye luego de los 14 días, como consecuencia de la descomposición del 
5% del persulfato, como describieron otros autores en sistemas similares (Huang y col., 
2005; Liang y col., 2008; Tsitonaki y col., 2008). 




Sin embargo, se sabe que cuando en el medio de reacción hay presencia de metales (como 
hierro, cobre, plata, manganeso, cesio o cobalto) (Liang y col., 2004) el anión persulfato se 
descompone rápidamente en radicales sulfato. Dentro del grupo de metales con capacidad 
de producir la activación, el hierro es uno de los más estudiados, ya que siempre se 
encuentra presente en el suelo en forma de minerales como ferrihidrita, goetita, magnetita, 
entre otros (Petri y col., 2011).  
Por lo tanto, la eficiencia de la descomposición del PS, tienen una fuerte dependencia con la 
cantidad de óxidos de hierro y manganeso presente en el suelo a remediar (Ahmad y col., 
2010).  
En los dos suelos utilizados en esta tesis se midió la concentración inicial de hierro mediante 
digestión ácida, encontrándose valores similares, 14580 y 18200 ppm para los Suelos I y II 
respectivamente (ver Tabla 3.1).  
En el caso del Suelo I, en todos los tratamientos, con distintos porcentajes de humedad (A, 
B, C, D, E, F y G), se pudo observar la activación del anión persulfato (Figuras 4.2).  
Los sistemas A y B, fueron preparados con el mismo %H (el normal del suelo de la zona) 
pero con un catión diferente, amonio y sodio respectivamente. La descomposición del anión 
persulfato en estos sistemas fue cercana al 50% luego del primer día (Figura 4.2) lo que 
indica que las condiciones naturales del Suelo I son suficientes para activar eficientemente 
al anión persulfato.  
Cuando se utilizó NH4+, se observó que la descomposición del anión persulfato fue 
ligeramente mayor. Neta y colaboradores (Neta y col., 1988)., estudiaron reacciones entre 
radicales y distintos compuestos, entre ellas la reacción del radical sulfato y amonio, 
determinando una constante de velocidad de 3 × 105 M-1.s-1. No se informaron reacciones 
con el catión sodio. Esto podría ser la razón por la cual, distintos cationes que forman la sal 
reaccionan con velocidades ligeramente diferentes.  
Para los sistemas restantes (B, C, D, E, F y G), el aporte de diferentes cantidades de agua 
influyó en la descomposición del anión persulfato (distintos %H). En aquellos sistemas que 
presentaron un mayor volumen de agua la formación del radical sulfato disminuyó 
notoriamente. Una posible causa de este último resultado, es que la concentración de los 
posibles activantes se diluyó mediante el agregado de agua. Por lo tanto se decidió estudiar 
la concentración de hierro en la fase acuosa de los tratamientos D, E, F y G (mediante 
inyección directa del sobrenadante filtrado, sin extracción con EDTA). Para todas las 
muestras la cantidad de Fe se mantuvo constante, en una concentración de 0,2 ± 0,1 ppm. 
Estos valores indican que la presencia de Fe en la fase acuosa no fue la responsable de las 
diferencias observadas en estos sistemas. 




Sin embargo, otros compuestos presentes en el suelo podrían ser los responsables de este 
comportamiento. Por ejemplo se ha mencionado los óxidos de manganeso (Ahmad y col., 
2010) y el efecto de minerales de Fe no solubles. 
 
En el caso del Suelo II, los estudios de persistencia se realizaron en sistemas batch 
(suelo:agua, 1:2) para compararlos con los tratamientos que se describen en el Capítulo 7. 
Para el sistema con PH se observó una mayor velocidad en la descomposición del oxidante 
durante los primeros diez días (Figuras 4.4). Luego de esta primera etapa, la velocidad 
disminuye significativamente. A los 20 días de reacción la desaparición del oxidante fue del 
81%. Vicente y colaboradores (Vicente y col., 2011) reportaron un comportamiento similar 
con PH en sistemas donde se utilizaron suelos con distinta cantidad de materia orgánica y 
diferentes agentes quelantes del hierro. En el caso de PS, se observó una descomposición 
de ~23% luego del tiempo estudiado (83 días).  
Estos resultados de desaparición de los oxidantes estudiados con el tiempo están de 
acuerdo con lo observado por Liang y colaboradores (Liang y col., 2012). Estos 
investigadores informaron que la concentración de PH disminuyó más rápidamente que la 
del PS, debido a los componentes del suelo. Por esta razón cuando se utiliza PH como 
oxidante se suelen utilizar mayores cantidades con respecto a PS. 
La activación de los oxidantes estudiados fue posible en ambos suelos. Cabe destacar que 
una vez formados los radicales sulfato o hidroxilo, se espera que reaccionen con los 
contaminantes. Sin embargo, en matrices complejas como el suelo, hay que considerar que 
parte de los radicales puede perderse por reacciones secundarias con la materia orgánica o 
los microorganismos del suelo (Richardson y col., 2011). Por esta razón, la elección de la 
concentración de oxidante utilizado debe contemplar estas pérdidas inespecíficas, además 
de la cantidad estequiométrica necesaria para degradar completamente el contaminante a 
tratar (Romero y col., 2009). 
 
 
4.6. Conclusiones  
 
Cuando realizamos un tratamiento de oxidación química con el objetivo de remover un 
contaminante, es de particular interés conocer las características físicas, químicas y 
biológicas del suelo a tratar, como el comportamiento que tendrá el oxidante en ese suelo en 
particular.  
Para el Suelo I, se observó que la velocidad de activación del oxidante depende del 
contenido de agua (humedad) del sistema.  




En los dos suelos utilizados, se observó la descomposición tanto de persulfato como de 
peróxido de hidrógeno, posiblemente debido a  los minerales de hierro presente.  
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5. Estrategias de remediación de un suelo contaminado con fenantreno 





La biodegradación de los contaminantes en suelo puede estar limitada por la disponibilidad 
de agua en el medio (Calvo y col., 2009). El agua es de fundamental importancia para 
mantener un balance adecuado de los nutrientes, lo cual conduce a un óptimo crecimiento y 
metabolismo microbiano (Riser-Roberts 1998). Además, la cantidad de agua presente en el 
suelo determina el estado de oxigenación del microambiente del suelo (Baker 1994). Por lo 
tanto, una disminución del contenido de humedad puede conducir a una disminución de la 
actividad biológica, mientas que la humectación causa un rápido aumento de la actividad 
(Ayotamuno y col., 2006).  
La degradación aeróbica de los contaminantes mediante los microorganismos propios del 
suelo puede darse manteniendo un porcentaje de humedad normal del suelo, lo cual 
asegura un adecuado acceso de oxígeno (Davis y col., 2003). Además, aumentar levemente 
el porcentaje de humedad puede incrementar la actividad biológica favoreciendo la 
degradación (Holman y Tsang, 1995). Sin embargo, se requiere de un estudio de la cantidad 
de agua a agregar para no llegar a condiciones de saturación, donde el porcentaje de 
degradación aeróbica puede reducirse como consecuencia del menor acceso al oxígeno 
(Bossert y Bartha, 1984; Hinchee y Leeson, 1996).  
Silva-Castro y colaboradores (Silva-Castro y col., 2016), estudiaron la degradación de 
hidrocarburos mediante los microorganismos autóctonos del suelo en sistemas 
bioestimulados (con fertilizantes) y llegaron a la conclusión que el porcentaje de humedad es 
un factor primordial en el proceso de biorremediación. Por lo tanto, el contenido de agua en 
el sistema debe ser considerado como otra variable a estudiar. 
El persulfato de sodio (PS) ha sido utilizado ampliamente en tratamientos de aguas y suelos 
contaminados con diferentes compuestos orgánicos, incluyendo a los hidrocarburos 
policíclicos aromáticos (Gan y col., 2009; Nadim y col., 2006). Sin embargo, no se han 
estudiado en detalle el efecto de muchos de los parámetros de aplicación de los oxidantes.  
El objetivo de este capítulo es ampliar la información sobre el efecto del agregado de 
persulfato sobre la degradación de fenantreno en diferentes condiciones experimentales: 
 
 Efecto de la concentración de persulfato de sodio. La elección de la cantidad de 
oxidante a utilizar no se realiza solamente según la concentración del contaminante 




presente en el suelo, sino que hay que tener en cuenta la presencia de otras 
sustancias que puedan reaccionar con el radical sulfato (por ejemplo: materia 
orgánica, metales). Sin embargo, el agregado de cantidades altas de oxidante puede 
traer como consecuencia la perturbación en las características del suelo, 
produciendo una inhibición de la biodegradación. Por esta razón, se estudió el efecto 
de la concentración de persulfato tomando la dosis calculada (inciso 3.2 del Capítulo 
3) y dos cantidades por debajo y dos por encima de dicha dosis. 
 Efecto de la adición de Fe (II). En el Capítulo anterior, se comprobó que los 
componentes del suelo a tratar (Suelo I, Tabla 3.1) permitieron la activación del 
anión persulfato. Sin embargo, varios investigadores han utilizado metales, como el 
hierro en distintos estados de especiación para incrementar la descomposición del 
oxidante (Liang y col. 2004b; Fu y col. 2014; Rodriguez y col. 2014). Por esta razón, 
se decidió estudiar el afecto del agregado externo de FeSO4, en la activación del PS. 
Además, se agregó un complejante del metal (citrato de sodio) para evitar su 
precipitación. 
 Efecto del contratión de la sal de persulfato (Na+ vs. NH4+). Tradicionalmente el PS es 
el elegido como oxidante. Sin embargo el persulfato de amonio (PSN) tiene una 
solubilidad en agua similar y podría beneficiar el crecimiento bacteriano al aumentar 
el nitrógeno del suelo. Se estudió el uso de PSN para analizar el efecto en la 
oxidación química y en la bioremediación. 
 Efecto del agregado sucesivo de persulfato. Se realizaron agregados en etapas 
sucesivas de pequeñas cantidades de PS y PSN, con el objetivo de reducir el 
impacto negativo en el suelo por el agregado del oxidante y así evitar las 
consecuencias en el proceso de biodegradación facilitando su combinación con la 
oxidación química. 
  Efecto de la humedad en el suelo. Holman y Tsang (Holman y Tsang, 1995), 
estudiaron los efectos de la humedad del suelo en la biodegradación de 
hidrocarburos derivados del petróleo, e informaron que para valores de 50 - 70% de 
contenido de agua de suelo (correspondiente 28 - 39 % de humedad) mejoraba la 
biodegradación de los compuestos aromáticos. Para favorecer la biodegradación 
combinada con la oxidación química, se realizaron ensayos con PS aumentando el 
porcentaje de humedad natural del Suelo I (24.9 %) a 36.5%.  
 
La descripción de cada uno de los sistemas estudiados en este capítulo se encuentra en el 
inciso 3.5.1 del Capítulo 3. En estos tratamientos se utilizó FEN como modelo de PAH. El 
Suelo I (Tabla 3.1) fue contaminado artificialmente con aproximadamente 120 ± 20 ppm de 
FEN. La elección de esta concentración se realizó en base a resultados de biodegradación 




obtenidos por el grupo, donde la concentración remante de FEN luego de aplicar un 
tratamiento de bioaumento fue aproximadamente 71 ppm (Coppotelli y col. 2010). Esta 
concentración está por encima de lo permitido por la Ley Nacional 24.051 de Residuos 
Peligrosos Decreto 831/93 (50 ppm para suelo de uso industrial, 5 ppm para uso residencial 
y 0,1 ppm para uso agrícola) por lo cual sería interesante aplicar tratamientos de oxidación 
química con el objetivo de alcanzar las concentraciones permitidas. 
El FEN presenta un sistema de tres anillos aromáticos y se encuentra en altas 
concentraciones en sedimentos, superficie de suelos y sitios contaminados con PAH. Dado 
que es el PAH de menor tamaño que posee las regiones Bay y K, características de muchos 
PAH de alto peso molecular (Zhang y col. 2006), (Figura 5.1) es generalmente utilizado 
como modelo para estudiar el metabolismo de otros PAH con propiedades carcinogénicas 
(Puglisi y col. 2007). La región Bay es una zona entre los carbono 4 y 5 con impedimento 
estérico, y la región K se encuentra entre los carbonos 9 y 10, un doble enlace con alta 
densidad electrónica (Waigi y col. 2015). Estas regiones resultan sitios de ataque de 
enzimas bacterianas y de mamíferos, generando epóxidos capaces de formar aductos con 
el ADN, con efecto carcinogénico (Pandey y col. 2016).  
 
 




5.2. Efecto de la concentración de persulfato de sodio  
 
En primera instancia se estudió la degradación de FEN utilizando distintas concentraciones 
del oxidante. Para esto se calculó la dosis, cantidad estequiométrica de PS para mineralizar 
por completo las 120 ± 20 ppm de FEN (contaminación artificial) del suelo. En base a este 
resultado, se preparó un sistema denominado PS3 con aproximadamente una dosis de PS 
(8,61 gPS/kgTS). Además, se usaron dos concentraciones del oxidante por debajo de la dosis 
(PS1: 0,86 gPS/kgTS y PS2: 4,34 gPS/kgTS) y dos por encima (PS4: 21,0 gPS/kgTS y PS5: 41,7 
gPS/kgTS). La eficiencia en la remoción de FEN de estos sistemas se comparó con dos 















Figura 5.2 y 5.3 se puede observar el efecto de la concentración de PS sobre el porcentaje 
de degradación de FEN durante el ensayo. 
 
 
Figura 5.2. Porcentaje de degradación de fenantreno para los controles BioD1 (■) y  
QuimD (■) y los sistemas PS1 (■), PS2 (■) y PS3 (■) a lo largo del tratamiento. Los valores 
con las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto al mismo día con el 
BioD1 a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
 
Figura 5.3. Porcentaje de degradación de fenantreno para los controles BioD1 (■) y  
QuimD (■) y los sistemas PS4 (■), PS5 (■) a lo largo del tratamiento. Los valores con las 
mismas letras no muestran diferencias significativas respecto al mismo día con el BioD1 a 
un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
El porcentaje de degradación de FEN para los dos controles estudiados (BioD1 y QuimD) 
presenta una amplia diferencia luego de 28 días. En el caso de BioD1 la remoción del 
contaminante comenzó luego de 14 días, alcanzando el 78% de eliminación a los 28 días. 
Por otro lado, QuimD no mostró una degradación significativa (p< 0,05) de FEN a lo largo de 
todo el tratamiento: solo eliminó el 8% luego de 28 días.  




Luego de 7 días, PS5 (correspondiente a la mayor concentración de PS utilizada:  
41,7 gPS/kgTS) fue el que presentó un mayor porcentaje de degradación de FEN: 67%  
(Figura 5.3). Sin embargo, la eliminación del contaminante no aumentó con el tiempo de 
tratamiento: la [FEN] se mantuvo en 64 ± 6 % al finalizar el ensayo.  
Los tratamientos restantes (PS1, PS2, PS3 y PS4) mostraron una degradación de 
aproximadamente el 20% a los 7 días (Figuras 5.2 y 5.3). Luego de 14 días de tratamiento, 
el porcentaje de remoción de FEN para PS1, PS2 y PS3 (~40%) fue significativamente 
mayor (p< 0,05) que para BioD1 (< 10%). Sin embargo, luego de 28 días se obtuvo un 
porcentaje de degradación del contaminante similar para PS2, PS3 y el control BioD1 
(Figura 5.1). 
Al final del tratamiento (28 días) la degradación de los sistemas PS2 y PS3 fue similar a la 
del control BioD1 (~ 80%), PS1 eliminó el 64%, mientras que para los sistemas PS4 y PS5 
se obtuvo la menor remoción (22 y 34%, respectivamente) (Figura 5.3). 
En estos tratamientos también se estudiaron los cambios producidos por el agregado de 
oxidante en el pH, la conductividad eléctrica (CE) y el número de bacterias heterótrofas 
cultivables (BHC). Los resultados se muestran en la Tabla 5.1. 
 
Tabla 5.1. Valores iniciales y finales de pH, conductividad eléctrica inicial (CE) y número de 
bacterias heterótrofas cultivables (BHC) luego de 28 días de incubación, en los sistemas 
BioD1, PS1, PS2, PS3, PS4, PS5 y QuimD. 
Tratamiento pH luego del 
agregado de PS 
CE (1:5) luego del 
agregado de PS (dS/m) 
pH final 
(28 días) 
Log de UFC/gTS 
(28 días) 
BioD1 - No determinado 6,0 ± 0,1 8,4 ± 0,6 
PS1 6,5 ± 0,1 No determinado 6,4 ± 0,1 9,44 ± 0,05 
PS2 5,3 ± 0,1 No determinado 5,6 ± 0,1 8,9 ± 0,7 
PS3 4,6 ± 0,1 2,2 ± 0,2 5,2 ± 0,1 9,2 ± 0,7 
PS4 3,6 ± 0,1 3,4 ± 0,2 3,5 ± 0,1 6,60 ± 0,01 
PS5 2,7 ± 0,1 5,5 ± 0,2 2,9 ± 0,1 5,60 ± 0,01 
QuimD 4,7 ± 0,1 No determinado 4,8 ± 0,1 No determinado 
 
Se observó que el agregado de PS produjo una disminución en el pH de todos los 
tratamientos con respecto al control BioD1 (donde el pH inicial fue de 7,0 ± 0,1). A medida 
que aumentó la concentración del oxidante utilizada, los valores de pH disminuyeron 
considerablemente. Cabe destacar, que la cantidad de PS utilizada en PS1 y PS2, produce 
una leve disminución en el pH inicialmente que no afecta el número de BHC. Para PS3, el 
valor inicial de pH fue de 4,6, pero luego de 28 días los valores tienden normalizarse. Por 
encima de la dosis (PS4 y PS5), el efecto del oxidante en el suelo comienza a notarse más 




drásticamente. El pH no se recupera luego de 28 días, lo cual impacta negativamente en el 
número de BHC. QuimD presentó un valor de pH similar a PS3 (con igual concentración de 
PS) que se mantuvo constante a lo largo del ensayo. En todos los sistemas con PS la CE 
aumento con la concentración de oxidante, debido al mayor aporte de iones (Tabla 5.1). 
El número de BHC luego de 28 días en PS1, PS2 y PS3 fue similar al del control BioD1. Sin 
embargo, para PS4 y PS5 este valor fue dos órdenes de magnitud menor con respecto a 
BioD1. Inicialmente BioD1 presentó un número de BHC de 7,0 ± 0,1, que fue aumentando 
con el tiempo: a los 7 días fue de 7,7 ± 0,3 y a los 28 días de 8,4 ± 0,6.  
 
 
5.3. Efecto de la adición de Fe (II) 
 
Se estudió el efecto en la activación del PS utilizando Fe(II)/Citrato. Como se mencionó 
anteriormente, el agregado de Fe (II) tiene como objetivo lograr una mayor activación del PS 
(ver reacciones del inciso 1.3.2), mientras que la sal de citrato se agregó para complejar el 
metal (evitando su precipitación). Se prepararon dos tratamientos PS3FeC(B) y PS3FeC(A) 
con una relación Fe(II)/Citrato/PS baja y alta, respectivamente, siempre con una 
concentración de oxidante correspondiente a aproximadamente 1 dosis.  
Estos dos tratamientos se analizaron con el tratamiento PS3 (con igual concentración de PS, 
pero sin Fe (II), ni citrato agregados) y con el control biológico BioD1. En la Figura 5.4 se 
muestra el porcentaje de degradación de FEN a lo largo de 28 días de tratamiento. 
 
 
Figura 5.4: Porcentaje de degradación de fenantreno para el control BioD1 (■) y los 
sistemas PS3 (■), PS3FeC(B) (■) y PS3FeC(A) (■) a lo largo del tratamiento. Los valores 
con las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto al mismo día con el 
BioD1 a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 




Luego de 7 días no se observaron diferencias significativas (p< 0,05) en la concentración 
residual de FEN para PS3FeC(B), PS3FeC(A), PS3 y BioD1, todos degradaron 
aproximadamente el 13% de FEN. Sin embargo, después de 14 días, PS3 tuvo la mayor 
remoción (42%), mientras que en los otros sistemas fue menor del 14%. Luego de 28 días, 
los tratamientos PS3FeC(B) y PS3FeC(A) solo lograron degradar el 22% y 13% de FEN, 
respectivamente. Esta degradación fue significativamente menor (p< 0,05) con respecto al 
control BioD1 (78%) y PS3 (93%) (Figura 5.4). 
Además de estudiar la concentración de contaminante remante, se estudió la variación del 
pH, conductividad eléctrica (CE) y número de bacterias heterótrofas cultivables (BHC), los 
resultados se muestran en la Tabla 5.2.  
 
Tabla 5.2. Valores iniciales y finales de pH, conductividad eléctrica inicial (1:5) y número de 
bacterias heterótrofas cultivables luego de 28 días de incubación, en los sistemas BioD1, 
PS3, PS3FeC(B) y PS3FeC(A).  
Tratamiento pH luego del 
agregado de PS 
CE (1:5) luego del 
agregado de PS (dS/m) 
pH final 
(28 días) 
Log de UFC/gTS 
(28 días) 
BioD1 - No determinado 6,0 ± 0,1 8,4 ± 0,6 
PS3 4,6 ± 0,1 2,2 ± 0,2 5,2 ± 0,1 9,2 ± 0,7 
PS3FeC(B) 5,4 ± 0,1 2,7 ± 0,2 6,0 ± 0,1 8,68 ± 0,05 
PS3FeC(B) 6,0 ± 0,1 3,4 ± 0,2 7,1 ± 0,1 9,40 ± 0,04 
 
Para los tres tratamientos estudiados se observó una disminución del pH inicial del suelo 
(6,6) como consecuencia del agregado de oxidante. Sin embargo, cuando finalizo el ensayo 
los valores fueron cercanos a los valores normales del Suelo I. Con respecto al número de 
BHC, no se observaron diferencias significativas en las distintas condiciones analizadas 
(Tabla 5.2.).  
 
 
5.4. Efecto del contraión de la sal de persulfato (Na+ vs. NH4+)  
 
Se comparó la efectividad en la degradación de FEN utilizando el anión persulfato con dos 
cationes diferentes: sodio (Na+) y amonio (NH4+). Se analizaron tres sistemas: PS3  
(8,61 gPS/kgTS), PS5 (41,7 gPS/kgTS) y PSN5 (38,4 gPSN/kgTS), los cuales fueron comparados 
con el control de biodegradación BioD1. Cabe destacar, que las cantidad de oxidante 
utilizada de PS5 y PSN5 no son iguales (~9 dosis y ~7 dosis, respectivamente), aunque se 
decidió compararlos debido a que son los que utilizan concentraciones más parecidas. PS3 
se estudió debido a que representa aproximadamente la dosis necesaria para mineralizar 




completamente en FEN. En la Figura 5.5 se muestra el porcentaje de degradación de FEN 
a lo largo de 28 días para todos los tratamientos. 
Figura 5.5. Porcentaje de degradación de fenantreno para el control BioD1 (■) y los 
sistemas PS3 (■), PS5 (■) y PSN5 (■) a lo largo del tratamiento. Los valores con las mismas 
letras no muestran diferencias significativas respecto al mismo día con el BioD1 a un nivel 
de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
Los porcentajes de degradación de FEN obtenidos para PSN5, no muestran mejores 
resultados con respecto a PS3 o PS5 (analizados anteriormente). La eliminación de FEN fue 
aproximadamente del 20% luego de 7 días, similar a PS3 y BioD1, pero no logra mejorar 
con el tiempo (Figura 5.5). 
Se estudió la variación del pH, conductividad eléctrica (CE) y número de bacterias 
heterótrofas cultivables (BHC) al inicio y luego de 28 días de tratamiento. Los resultados se 
muestran en la Tabla 5.3.  
 
Tabla 5.3. Valores iniciales y finales de pH, conductividad eléctrica inicial (1:5) y número de 
bacterias heterótrofas cultivables luego de 28 días de incubación, en los sistemas BioD1, 
PS3, PS5 y PSN5.  
Tratamiento pH luego del 
agregado de PS 
CE (1:5) luego del 
agregado de PS (dS/m) 
pH final 
(28 días) 
Log de UFC/gTS 
(28 días) 
BioD1 - No determinado 6,0 ± 0,1 8,4 ± 0,6 
PS3 4,6 ± 0,1 2,2 ± 0,2 5,2 ± 0,1 9,2 ± 0,7 
PS5 2,7 ± 0,1 5,5 ± 0,2 2,9 ± 0,1 5,60 ± 0,01 
PSN5 2,6 ± 0,1 6,3 ± 0,2 2,9 ± 0,1 4,8 ± 0,2 
 
En la Tabla 5.3 puede verse que tanto para PS5 como PSN5 los valores de pH, CE y el 
número de BHC mostraron diferencias significativas (p< 0,05) con PS3 y BioD1. Los valores 
de pH luego del agregado de PS disminuyen a 2,6 y no logran recuperar el valor neutro 




inicial que tiene el Suelo I (6,6). El número de BHC disminuyó 4 órdenes con respecto a 
BioD1 como consecuencia de la disminución del pH.  
 
 
5.5. Efecto del agregado de oxidante en aplicaciones sucesivas 
 
A partir de los resultados obtenidos anteriormente sobre el impacto que generó el oxidante 
en el suelo, se decidió estudiar su aplicación en pequeñas cantidades (secuenciales), con el 
objetivo de reducir el impacto negativo en la calidad del suelo. Para ello se compararon los 
tratamientos PSsuc y PSNsuc con agregado en varias etapas (ver Tabla 3.6 y 3.7, Capítulo 
3) y el control de biodegradación BioD1. En el caso de PSsuc se realizaron cuatro 
agregados del oxidante, los días; 1, 3, 5 y 7, obteniendo una concentración de PS de 19,84 
gPS/kgTS (4,49 dosis finales) a los 28 días. Para PSNsuc se realizaron 10 agregados del 
oxidante, los días: 1, 3, 5, 7, 9, 11, 13, 15, 17 y 19. La concentración a los 28 días fue de 
54,74 gPSN/kgTS (13,66 dosis finales). En la Figura 5.6 se muestra el porcentaje de 
degradación de FEN a lo largo de 28 días para todos los tratamientos. Se incluyen los 
resultados de los tratamientos PS5 (41,7 gPS/kgTS) y PSN5 (38,4 gPSN/kgTS) con un único 
agregado de oxidante, con fines comparativos. 
 
Figura 5.6. Porcentaje de degradación de fenantreno para el control BioD1 (■) y los 
sistemas PS5 (■), PSN5 (■), PSsuc (■) y PSNsuc (■) a lo largo del tratamiento. Los valores 
con las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto al mismo día con el 
BioD1 a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
En la Figura 5.6 puede observarse que, a los 7 días de tratamiento, PS5 y PSsuc (ambos 
con Na+ como catión) presentaron los mayores porcentajes de degradación de FEN (~ 33%). 
Mientras que menores porcentajes de eliminación se alcanzaron para PSN5, PSNsuc y 




BioD1 (12%). Cabe destacar que en este tiempo la concentración de oxidante en los dos 
sistemas con agregado sucesivos (PSsuc y PSNsuc) fue menor (~ 14 gOX/kgTS) que para 
PS5 o PSN5 (~ 40 gOX/kgTS). A los 14 días se observó un comportamiento similar, donde 
PS5 y PSsuc lograron remover una mayor concentración del contaminante (~ 44%) con 
respecto a los demás sistemas. Luego de 28 días, en los sistemas que utilizaron oxidantes 
en uno o varios agregados, la degradación de FEN fue significativamente menor (~ 40%), 
con respecto al control BioD1 (78%).  
Se estudiaron las variaciones en los parámetros químicos y biológicos de los tratamientos: 
pH, la conductividad eléctrica (CE) y el número de bacterias heterótrofas cultivables (BHC) 
iniciales y luego de 28 días. Los resultados se muestran en la Tabla 5.4. 
 
Tabla 5.4. Valores iniciales y finales de pH, conductividad eléctrica inicial (1:5) y número de 
bacterias heterótrofas cultivables luego de 28 días de incubación, en los sistemas BioD1, 
PS5, PSN5, PSsuc y PSNsuc. 
(a) un día después del primer agregado. 
 
Las variaciones del pH luego del agregado del oxidante son menos drásticas en los 
tratamientos sucesivos, debido a la menor concentración de PS al momento de iniciar el 
ensayo. Sin embargo, luego de 21 días cuando se agregó la totalidad de PS o PSN, las 
condiciones del suelo se modificaron, el pH disminuyo varias unidades y no se recuperó el 
valor normal luego de 28 días. Como se observó anteriormente, a los 28 días el número de 
BHC fue similar para todos los tratamientos, y cuatro órdenes menores que para el BioD1.  
Se estudió la evolución del número de BHC para PSsuc, PSN5, PSNsuc y BioD2 a lo largo 
del ensayo (Figura 5.7). El agregado de oxidante en PSN5 (un solo agregado) disminuye 
considerablemente el número de BHC con respecto al control BioD1 (sin oxidante). Sin 
embargo, para los agregados sucesivos la disminución se presenta de manera más 
paulatina, debido a que se agregan pequeñas porciones del oxidante. El impacto del 
oxidante en la actividad biológica fue similar en PSsuc y PSNsuc, aunque las 
concentraciones de PS y PSN utilizadas fueron diferentes luego de siete días. 
Tratamiento pH luego del 
agregado de PS 
CE (1:5) luego del 
agregado de PS (dS/m) 
pH final 
(28 días) 
Log de UFC/gTS 
(28 días) 
BioD1 - No determinado 6,0 ± 0,1 8,4 ± 0,6 
PS5 2,7 ± 0,1 5,5 ± 0,2 2,9 ± 0,1 5,60 ± 0,01 
PSN5 2,6 ± 0,1 6,3 ± 0,2 2,9 ± 0,1 4,8 ± 0,2 
PSsuc 4,6 ± 0,1 4,4 ± 0,2 3,2 ± 0,1 5,1 ± 0,2 
PSNsuc 4,4 ± 0,1 4,2 ± 0,2 2,6 ± 0,1 5,1 ± 0,1 




En la Figura 5.8 se muestra una fotografía con las características de las poblaciones 
heterótrofas cultivables para el control BioD1 (en una dilución -5) y PSNsuc (en una  
dilución -3) a los 28 días. En el caso de BioD1 puede observarse una gran diversidad dada 
por las diferentes colonias con distintas características (color, tamaño, aspecto, forma). 
Mientras que en PSNsuc la presencia del oxidante, disminuyó no solamente el número de 
BHC (Tabla 5.4) sino también que se perdió diversidad. Cabe destacar, que esta última 
observación se dio para todos los tratamientos con PS y PSN.  
Figura 5.7. Número de bacterias heterótrofas cultivables BioD1 (■) y los sistemas PSN5 (■), 
PSsuc (■) y PSNsuc (■). Las flechas indican cuando se realizaron los distintos agregados de 
oxidante. 
 
Figura 5.8. Recuentos de bacterias heterótrofas cultivables en placa a los 28 días 
correspondientes a BioD1 dilución -5 (a) y PSNsuc dilución -3(b). 
 
 
5.6. Efecto de la humedad del suelo  
 
Con el objetivo de mejorar los porcentajes de degradación, se estudió el efecto de cambiar 
el porcentaje de humedad normal en el suelo a tratar. Para ello se estudiaron los 
a b 




tratamientos PS6 (11,1 gPS/kgTS) y PS7 (55,3 gPS/kgTS) con un 36,5% H, los cuales se 
compararon con PS3 (8,61 gPS/kgTS) y PS5 (41,7 gPS/kgTS) con un 24,9% H. Además, se 
analizaron controles de biodegradación con los dos porcentajes de humedad utilizados en 
los tratamientos, BioD1 (24.9% H) y BioD2 (36.5% H). En la Figura 5.9 se muestra el 
porcentaje de degradación de FEN a lo largo de 28 días para todos los tratamientos. 
 
 
Figura 5.9. Porcentaje de degradación de fenantreno para los controles BioD1 (■) y  
BioD2 (■); y los sistemas PS3 (■), PS5 (■), PS6 (■) y PS7 (■) a lo largo del tratamiento. Los 
valores con las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto al mismo día 
con el BioD1 y BioD2 a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
Luego de 7 días se observó que la degradación para BioD2 (78%) fue significativamente 
mayor que para BioD1 (13%). Sin embargo, luego de 28 días la remoción en los controles 
no mostró diferencia entre sí.  
En el caso de los tratamientos con oxidante, la eliminación de FEN en PS5, PS6 y PS7  
(~ 30%) fue similar luego de 7 días. Después de 28 días PS3 y PS6 fueron los sistemas con 
mayores porcentajes de eliminación (~ 93%), alcanzando los mismos valores de los 
controles de biodegradación (Figura 5.9). 
En la Tabla 5.6 se muestran los valores de pH y conductividad eléctrica (CE) luego del 













Tabla 5.6. Valores iniciales y finales de pH, conductividad eléctrica inicial (1:5) y número de 
bacterias heterótrofas cultivables luego de 28 días de incubación, en los sistemas BioD1, 
PS3, PS5, BioD2, PS6 y PS7. 
Tratamiento pH luego del 
agregado de PS 
CE (1:5) luego del 
agregado de PS (dS/m) 
pH final 
(28 días) 
Log de UFC/gTS 
(28 días) 
BioD1 - No determinado 6,0 ± 0,1 8,4 ± 0,6 
PS3 4,6 ± 0,1 2,2 ± 0,2 5,2 ± 0,1 9,2 ± 0,7 
PS5 2,7 ± 0,1 5,5 ± 0,2 2,9 ± 0,1 5,60 ± 0,01 
BioD2 - No determinado 5,8 ± 0,1 8,3 ± 0,2 
PS6 4,4 ± 0,1 6,3 ± 0,2 4,7 ± 0,1 7,6 ± 0,2 
PS7 3,5 ± 0,1 >10 2,6 ± 0,1 5,4 ± 0,2 
 
El agregado de una mayor concentración de oxidante en PS5 y PS7 (con respecto PS3 y 
PS6) generó un impacto importante en los valores de pH y el número de BHC, 





La eliminación de contaminantes de suelos, sedimentos o aguas mediante los 
microorganismos autóctonos se conoce como atenuación natural (Hanser y col., 2014). El 
porcentaje de humedad en el suelo es un parámetro importante para la biodegradación. Por 
ejemplo, Vidali (Vidali 2001) reportó una mayor biodegradación con un porcentaje de 
humedad de 25 - 28 %.  
Para evaluar este proceso en el Suelo I se trabajó con dos controles de biodegradación con 
distintos porcentajes de humedad. Para el BioD1 (24,9%, humedad normal del Suelo I) la 
concentración de FEN comenzó a disminuir luego de 14 días (Figura 5.2), 
correspondiéndose con el aumento en el número de BHC observado en ese tiempo  
(Figura 5.7). Este período, denominado fase Lag, muestra el tiempo necesario para la 
adaptación de los microorganismos (Couling y col., 2010). 
Cuando se aumentó el porcentaje de humedad a 36,5% (BioD2) la biodegradación del 
contaminante comenzó más rápidamente: a los 7 días se removió el 78% (Figura 5.9), con 
respecto a 14% de BioD1. Esto podría deberse a un acortamiento de la fase Lag, 
probablemente por un efecto bioestimulatorio por el agregado de mayor cantidad de agua.  
Para evaluar la oxidación química exclusivamente, se trabajó con el control QuimD 
(esterilizado previamente al agregado de aproximadamente una dosis de PS, 24,9% 
humedad). En ensayos anteriores (ver Capítulo 4) se comprobó que este tipo suelo permite 




la activación de PS. Sin embargo, este sistema no mostró una eliminación significativa  
(p< 0,05) de FEN a lo largo de todo el tratamiento (Figura 5.2). 
La materia orgánica está compuesta por una gran diversidad de moléculas (hidratos de 
carbono, proteínas, aminoácidos, lípidos, ácidos nucleicos, ácidos húmicos, entre otros) que 
son sensibles a la oxidación. Sirguey y colaboradores (Sirguey y col. 2008), observaron la 
oxidación de estos componentes del suelo cuando fue oxidado con permanganato de 
potasio y peróxido de hidrógeno. David Gara y colaboradores (David Gara y col. 2008), 
observaron oxidación de ácidos húmicos (componentes principales del suelo) en soluciones 
acuosas con PS. La baja degradación observada en QuimD indica que los radicales sulfato 
formados participaron en reacciones secundarias, posiblemente con otros compuestos que 
forman parte del suelo y que no involucraron la oxidación del contaminante. 
Cuando se estudiaron los efectos de la concentración de PS sobre la degradación de FEN, 
se pudo observar dos comportamientos diferentes según la cantidad de PS utilizada, al 
trabajar con una cantidad de PS por debajo o por encima de 1 dosis. Cuando la 
concentración de PS fue menor o igual a 1 dosis, se obtuvieron porcentajes de degradación 
similares a los del control BioD1 a los 28 días. Sin embargo, la eliminación fue mayor a los 
14 días de ensayo con respecto al control (Figura 5.2). Esto podría considerarse como un 
efecto estimulatorio que brinda el oxidante cuando se lo utiliza en concentraciones bajas. 
Este efecto estimulatorio puede asignarse a la oxidación de la materia orgánica del suelo. La 
reacción de los radicales sulfato con la materia orgánica del suelo genera compuestos de 
menor peso molecular, los cuales podrían actuar como nutrientes y ser beneficiosos para el 
desarrollo de la comunidades biológicas del suelo (Bosio y col. 2008).  
Por lo tanto, cuando trabajamos con concentraciones menores o iguales a 1 dosis, la 
oxidación de la materia orgánica permite un mayor crecimiento de la biota, disminuyendo la 
fase Lag de la curva de crecimiento de las bacterias y favoreciendo una degradación de 
FEN a tiempos menores que para el control BioD1 (sin estimulación). 
Cabe destacar que cuando se utilizaron concentraciones de PS por debajo o igual a 1 dosis 
(PS1, PS2 y PS3) no se observó disminución importante en los valores de pH luego del 
agregado de PS (Tabla 5.1). La capacidad buffer del suelo permite regular el pH luego del 
agregado de las soluciones ácidas de persulfato en estos sistemas (Liang y col. 2008). 
Mantener el pH normal del suelo en estos sistemas permite que la biota se desarrolle 
normalmente y que el número de BHC no se modifique con respecto a BioD1 (Tabla 5.1). 
En los tratamientos donde se superó la dosis de PS, se observó mayor degradación de FEN 
al aumentar la cantidad de oxidante a los 7 días de tratamiento. Sin embargo, la 
degradación se mantuvo constante después de 28 días (Figura 5.3).  
Los valores de pH para PS4 y PS5, disminuyeron significativamente luego del agregado de 
oxidante (< 3,5) (Tabla 5.1), permaneciendo en esos valores a lo largo de 28 días. La 




cantidad de PS agregada fue demasiada y se rompió la capacidad buffer del suelo. La 
disminución del pH en el suelo luego de aplicar tratamientos de oxidación química con PS 
ha sido reportado por varios autores (Liang y col. 2004a; Huang y col. 2005). Por lo tanto, en 
el Suelo I, la capacidad buffer del suelo se rompió cuando se utilizaron concentraciones de 
PS mayores a 1 dosis. Liang y colaboradores (Liang y col. 2008), obtuvieron resultados 
similares para tratamientos con PS en experimentos realizados en columnas con suelo 
contaminado con tricloroetileno, donde los sistemas con mayor concentración de PS 
mostraron mayores variaciones de pH que aquellos con menor cantidad de PS.  
La actividad biológica del Suelo I fue afectada significativamente por los bajos valores de 
pH. Se observó que el número de BHC para PS4 y PS5 disminuyó más de tres órdenes con 
respecto a los tratamientos con menor concentración de PS (PS1, PS2 y PS3) y el control 
BioD1 (Tabla 5.1). Laurent y colaboradores obtuvieron resultados similares utilizando el 
reactivo de Fenton (65 gPH/kgTS y 82 gFe(II)/kgTS) en un suelo contaminado con PAH, donde 
observaron una correlación entre la disminución de los valores de pH y el recuento de BHC 
(Laurent y col. 2012). En ambos casos el agregado de oxidante generó un stress ácido que 
alteró de manera evidente la degradación biológica.  
Para mejorar la degradación de FEN en el tratamiento PS3 (aproximadamente 1 dosis), se 
estudió la aplicación de hierro, para favorecer la activación del oxidante, y un agente 
quelante para prevenir la precipitación de Fe (II) o Fe (III), manteniendo disponibles al hierro 
más tiempo en solución (Rastogi y col. 2009). La ventaja de usar citrato, con respecto a 
otros agentes quelantes, es que es biodegradable y no presenta toxicidad para el medio 
ambiente (Muller y col. 1997).  
La eliminación de FEN en PS3FeC(B) y PS3Fe(A), donde se agregó Fe complejado con 
citrato en dos proporciones diferentes (B: baja y A: alta), fue significativamente menor con 
respecto a PS3 y BioD1. Además, las diferentes relaciones de Fe/Citrato no presentaron 
diferencias significativas entre sí a lo largo del ensayo (Figura 5.4).  
El número de BHC en PS3FeC(B) y PS3Fe(A) no mostró diferencias significativas  
(p< 0,05) con el control BioD1 y PS3, luego de 28 días (Tabla 5.2). A partir de estos 
resultados, se puede observar que el agregado de Fe (II) y citrato no mejoró la degradación 
de FEN. Una posible explicación puede ser que el citrato, además de actuar como 
complejante, puede ser utilizado como fuente de carbono por los microorganismos 
presentes en el suelo. Por lo tanto, se genera una competencia directa entre el citrato y el 
FEN por ser degradados. Como consecuencia de la biodegradabilidad que presenta el 
complejante, el Fe (II) puede: (i) aumentar el consumo de radicales sulfato (Liang y col. 
2004b),o (ii) precipitar como consecuencia del pH cercano a la neutralidad que presentan los 
sistemas (Osgerby, 2006).  




Cabe destacar, que en estos tratamientos, la actividad biológica fue compatible con la dosis 
de oxidante utilizada. Sin embargo, la cantidad de citrato utilizada inhibió la degradación de 
FEN.  
Por lo tanto, para mejorar este tipo de sistema Fe/complejante, se podría plantear el uso de 
complejantes que no sean biodegradables (como EDTA). 
Mantener la variedad y el equilibrio de los nutrientes del suelo es importante durante los 
procesos de biorremediación. Agregar nutrientes que contengan nitrógeno, fósforo y carbón 
suele ser una buena estrategia para mejorar la eficiencia del proceso (Calvo y col., 2009). El 
aumento de la biota puede incrementar la degradación con respecto a la atenuación natural 
del contaminante (Sarkar y col. 2005).  
Varios compuestos nitrogenados han sido reportados en bibliografía como bioestimulantes: 
fertilizante, urea, compost (Williams y col. 1999; Namkoong y col. 2002). El uso de persulfato 
de amonio podría tener un efecto bioestimulatorio por el aporte de iones amonio, y un efecto 
oxidante por la presencia del anión persulfato.  
Sin embargo, en nuestras condiciones experimentales el tratamiento con PSN (PSN5) no se 
observó el efecto biostimulatorio esperado: los porcentajes de degradación de FEN fueron 
menores que para BioD1 (Figura 5.5). Además, al igual que para PS5, la disminución en el 
valor de pH tuvo un efecto negativo en el número de BHC (Tabla 5.3) que disminuyó 
significativamente con respecto al control de biodegradación. La degradación de FEN se 
observó durante los primeros 7 días, lo cual coincide con la permanecía del oxidante en el 
medio (resultados discutidos en el Capítulo 4). Luego de este tiempo no se observó una 
mejora en la eliminación del contaminante.  
Por lo tanto, se puede considerar que la degradación de FEN se dio como consecuencia de 
la oxidación química, una vez consumido el oxidante no hubo biodegradación debido a que 
la biota fue afectada por los cambios producidos en las propiedades del suelo. 
Otra de las causas posibles de la baja eficiencia de este tratamiento, es la reacción de los 
radicales sulfato con los cationes NH4+ (House, 1962).  
Debido al impacto negativo que produce el agregado de altas dosis de oxidante en el suelo, 
la posibilidad de realizar agregados secuenciales, con cantidades menores, puede ser una 
opción para evitar los cambios drásticos en las propiedades del suelo.  
A los 7 días de tratamiento, la degradación de FEN fue similar para PS5 y PSsuc (~ 33 %) y 
ligeramente superior que para la sal de amonio (PSN5 y PSNsuc, ~20 %) (Figura 5.6). Cabe 
destacar que en este tiempo de reacción la concentración de oxidante en los dos sistemas 
donde se estudió el agregado de oxidante en etapas sucesivas (PSsuc y PSNsuc) fue 
aproximadamente tres veces menor (~ 14 gOX/kgTS) que para PS5 o PSN5 (~ 40 gOX/kgTS). 
La menor eficiencia en el tratamiento con PSN con respecto a PS, puede deberse a que el 
tiempo de vida medio que presento PSN fue menor al de PS (Capítulo 4, inciso 4.3). 




En los tratamientos con agregados sucesivos de oxidante, los valores de pH y el número de 
BHC (Figura 5.7) luego del agregado de oxidante fueron similares a BioD3. Sin embargo, al 
final del ensayo los valores de pH disminuyeron notoriamente, posiblemente la capacidad 
buffer del suelo, se rompe luego del agregado de cierta cantidad de PS (en Suelo I, para 
concentraciones de PS > 4 gOX/kgTS), impactando en el pH, afectando la actividad biológica y 
por consiguiente la biodegradación. 
El agregado de pequeñas dosis de oxidante (tanto de PS como PSN) no mostró tener un 
efecto positivo en la degradación de FEN luego de 28 días (Figura 5.6). 
Como ya se mencionó, aumentar el contenido de humedad del sistema puede ser 
beneficioso para la biota autóctona del suelo, ya que se disminuye la fase Lag asociada a la 
degradación de FEN. Con la idea de la combinación de la bioremediación con la oxidación 
química se estudió la aplicación de PS aumentando el porcentaje de humedad de 24,9 a 
36,5 %. 
A los 7 días de ensayo para PS6 y PS7 el porcentaje de degradación de FEN fue 
significativamente menor que para BioD2 (~ 20% contra el 78%). Sin embargo, luego de 28 
días PS6 tuvo una eliminación del contaminante similar a la del control de biodegradación 
(~94%), mientras que para PS7 la remoción fue significativamente menor (55%). En este 
caso se puede concluir que para PS6 con menor concentración de PS, pudo haberse dado 
un efecto estimulatorio similar al observado para PS3, debido a que el número de BHC no 
se vio tan afectada como en el caso de PS7. 
Cuando se analizaron los resultados de degradación de FEN (luego de 28 días) en los 
sistemas con similar dosis de PS agregado, pero distintos porcentajes de humedad (PS3 
con PS6 y PS5 con PS7), se observó que para que para PS6 y PS7 (36,5 %H) la remoción 
de FEN fue significativamente mayor con respecto a PS3 y PS5 (24,9 %H). Los cambios en 
los valores de pH, CE y el número de BHC fueron similares según la cantidad de oxidante 
agregado al medio, e independiente de la humedad del suelo. 
Un aumento en el contenido de humedad estimuló el proceso de biorremediación en BioD2 
con respecto a BioD1, mencionado anteriormente. Diferentes investigadores han reportado 
rango de valores de capacidad de retención de agua óptimos para el desarrollo de la 
actividad microbiana. Sin embargo, cuando se utilizó el oxidante el mayor contenido de agua 
se relacionó con una menor velocidad en la descomposición del anión persulfato (Capítulo 4, 
inciso 4.3) posiblemente por la dilución de los activadores del suelo. Por lo tanto, aplicar un 
tratamiento utilizando el agua como un parámetro relevante más, debe ser estudiado 
cuidadosamente, debido a que favorece la biodegradación pero puede dificultar la oxidación 
química con PS.  
 
 






 Si bien la concentración de PS debe ser escogida según la cantidad de contaminante 
presente en el suelo a tratar y las reacciones del radical sulfato con los componentes 
del suelo, el uso en cantidades muy grandes puede conducir a consecuencias 
drásticas en el suelo, que perjudiquen la posterior biodegradación. Cuando se aplicó 
concentraciones bajas de PS (< 8,61 gPS/KgTS), se observó un efecto bioestimulatorio 
que favorece la posterior biodegradación de FEN.  
 El uso de citrato y Fe (II) en los tratamientos con PS, limitó la degradación de FEN. El 
número de BHC para PS/Fe/citrato (A y B) fueron similares a los de control BioD1, 
por lo que se puede considerar que el citrato fue utilizado como fuente de carbono. 
La cantidad de citrato utilizada inhibió la degradación del contaminante. Por lo tanto, 
cuando se combina procesos de oxidación química con biorremediación, las 
elecciones de los activantes, complejantes u otros agentes debe ser seleccionada 
cuidadosamente, de manera de evitar competencias con el contaminante.  
 La bioestimulación buscada por el agregado de amonio (como ion acompañante del 
PS) no logró compensar el impacto negativo en el suelo por el uso de una alta 
cantidad del anión persulfato.  
 La aplicación de agregados sucesivos de oxidante en pequeñas cantidades, no 
mejoró la eficiencia en la degradación de FEN. Esto puede ser consecuencia de la 
acidificación del medio (provenientes de PS) que afectó las propiedades del suelo de 
la misma manera que un único agregado del oxidante en una mayor concentración.  
 Un aumento en el contenido de humedad estimuló el proceso de biorremediación en 
BioD2 con respecto a BioD1. Sin embargo, el mayor contenido de agua se relaciona 
con una menor velocidad en la descomposición del persulfato (Capítulo 4,  
inciso 4.3). La descomposición del anión persulfato es menor con un mayor 
porcentaje de humedad, y consecuentemente se observa una menor degradación de 
FEN. 
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Los hidrocarburos policíclicos aromáticos (PAH) se pueden clasifican en dos grupos 
dependiendo de su peso molecular. Estos dos grupos presentan diferencias tanto en sus 
propiedades químicas como en la persistencia en el ambiente. Para estudiar el efecto de la 
oxidación química sobre los dos grupos de PAH, se trabajó con un suelo contaminado con 
1200 ± 200 ppm fenantreno (FEN) y 2800 ± 100 pireno (PIR) como modelo de PAH de bajo 
peso molecular (BPM) y alto peso molecular (APM), respectivamente. Además, estos dos 
PAH son los que se encuentran mayoritariamente en sitios contaminados con hidrocarburos 
(Silva y col. 2009).  
En un suelo contaminando recientemente los hidrocarburos están más disponibles y por lo 
tanto son más fácilmente oxidables. Sin embargo, luego de que el proceso de contaminación 
se asienta por un largo periodo de tiempo y no es tratado rápidamente, aplicar técnicas para 
remediar ese suelo presenta mayor dificultad (Usman y col., 2016). Debido a lo mencionado, 
se decidió contaminar el Suelo I y reservarlo durante 15 meses con el objetivo de tener una 
condición similar a una contaminación crónica. Los tratamientos se realizaron en sistemas 
batch preparados con 10 g de tierra seca contaminada y 20 ml de solución acuosa. 
En una primera tanda de ensayos (SB1) se trabajó con diferentes oxidantes: permanganato 
de potasio (PM), peróxido de hidrógeno (PH) y persulfato de sodio (PS), todos ellos 
utilizados en una concentración de aproximadamente 1,5 dosis para lograr la mineralización 
completa de los contaminantes. 
Además, se estudió la posibilidad de utilizar activantes y complejantes del metal para 
favorecer el proceso de oxidación en los tratamientos con PS y PH. En este caso se utilizó la 
combinación de una sal de Fe (II) y EDTA. El uso de Fe (II) tiene como objetivo favorecer la 
reacción de formación de radicales (sulfato e hidroxilo), mientras que el complejante se 
utilizó para favorecer la disponibilidad del activante en solución acuosa. Los detalles de las 
condiciones experimentales pueden verse en la Tabla 3.8 (Capítulo 3). 
Para PS se estudió la activación mediante la aplicación de distintas estrategias: acción de la 
temperatura, medio alcalino mediante la incorporación de NaOH concentrado (pH 10) y 
medio neutro a partir de un buffer fosfato de pH 7. Los detalles de las condiciones 
experimentales pueden verse en la Tabla 3.8 (Capítulo 3). 




A partir de los resultados obtenidos, se realizó una segunda tanda de ensayos con suelo 
contaminado con diferentes concentraciones de los dos contaminantes utilizados (SB2), 
utilizando PS activado por acción de la temperatura (Tabla 3.9, Capítulo 3). 
 
 
6.2. Oxidación química utilizando permanganato de potasio, peróxido de hidrógeno y 
persulfato de sodio 
 
Se estudió la eficiencia en la remoción de FEN y PIR a partir del uso de diferentes oxidantes 
en sistemas batch. Para ello se estudiaron tres tratamientos: sPM (1,46 dosis), sPH (1,59 
dosis) y sPS (1,52 dosis), los cuales se analizaron con un control de biodegradación BioD3. 
En la Figura 6.1 se muestra el efecto de los oxidantes sobre el porcentaje de degradación 
de FEN y PIR luego de siete días de tratamiento.  
 
Figura 6.1. Porcentaje de degradación de Fenantreno (■) y Pireno (■) para el control de 
biodegradación BioD3 y los sistemas batch sPM, sPH y sPS a los 7 días. Los valores con 
las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto a BioD3 para cada 
contaminante a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
Luego de siete días de ensayo la degradación de FEN fue similar para BioD3, sPS y sPH 
(35%, 25% y 34%, respectivamente). Sin embargo, para PIR se observaron diferencias en 
los porcentajes de remoción en las distintas condiciones estudiadas: en sPS se eliminó el 
80%, mientras que para sPH y BioD3 la degradación fue mayor al 17%. En el caso de sPM, 
la eliminación de FEN y PIR fue menor al 2,5% (Figura 6.1). 
En la Tabla 6.1 se presentan los valores de pH, conductividad eléctrica (CE), número de 
bacterias heterótrofas cultivables (BHC) y número de bacterias degradadoras de 




hidrocarburos policíclicos aromáticos (BDPAH), a los siete días de experimento para los 
estos sistemas. 
 
Tabla 6.1. Valores de pH, conductividad eléctrica CE (1:2), número de bacterias heterótrofas 
cultivables (BHC) y número de bacterias degradadoras de hidrocarburos policíclicos 
aromáticos (BDPAH) luego de 7 días de incubación, en los sistemas BioD3, sPM, sPH y 
sPS. 






BioD3 6,8 ± 0,2 0,3 ± 0,2 10,4 ± 0,6 7,7 ± 0,4 
sPM 9,6 ± 0,2 5,8 ± 0,2 3,98 ± 0,02 4,06 ± 0,03 
sPH 6,8 ± 0,2 0,3 ± 0,2 11,2 ± 0,7 5,0 ± 0,9 
sPS 1,5 ± 0,2 ≥10 4,6 ± 0,4 4,06 ± 0,01 
 
Para sPH los valores de pH, CE y número de BHC fueron similares al control BioD3, 
mientras que el número de BDPAH fue dos órdenes menor, lo cual concuerda con la baja 
degradación de PAH observada. Para sPS y sPM los valores de pH y CE se modificaron en 
gran medida. En el caso de sPS, se observó la acidificación del medio (al igual que en los 
sistemas del Capítulo 5 donde se usó PS), mientras que con sPM se observó una aumento 
del valor de pH (9,6). Esta variación del pH condujo a una disminución de más de cinco 
órdenes en BHC y de dos órdenes para BDPAH.  
 
 
6.3. Activación de persulfato de sodio y peróxido de hidrógeno mediante el agregado de Fe 
(II) y EDTA 
 
Con el objetivo de producir una mayor degradación de los contaminantes, se agregó al 
medio de reacción Fe (II) y EDTA. Como se mencionó anteriormente (Capítulo 1), el hierro 
facilita la activación de estos dos oxidantes. El complejante de metal se utilizó para 
favorecer la permanencia en la solución del metal, independientemente del valor de pH del 
medio. En este caso se trabajó con EDTA (un complejante no biodegradable) debido a que 
el citrato de sodio (utilizado en el Capítulo 5) no presentó mejoras en la remoción de FEN, 
posiblemente debido a su biodegradabilidad. Los sistemas sPS/Fe/EDTA y sPH/Fe/EDTA se 
compararon con sPS y sPH, respectivamente. Por último, se estudió la eficiencia de 
remoción de los PAH con el control de biodegradación BioD3. La relación Fe/EDTA utilizada 
(1:1,2) fue similar a la de varios trabajos de investigación donde se utilizó para la oxidación 
de otros contaminantes (Liang y col. 2009; Saelee y Bunyakan 2012; Kaur y Crimi 2014). 




Los porcentajes de degradación alcanzados por estos tratamientos se muestran en la 
Figura 6.2. 
 
Figura 6.2. Porcentaje de degradación de Fenantreno (■) y Pireno (■) para el control de 
biodegradación BioD3 y los sistemas batch sPH, sPH/Fe/EDTA, sPS, sPS/Fe/EDTA a los 7 
días. Los valores con las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto a 
BioD3 para cada contaminante a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
En todas las condiciones estudiadas la degradación de FEN no mostró diferencias 
significativas con respecto al control de biodegradación BioD3, alcanzando 
aproximadamente el 40% luego de siete días de ensayo. En el caso de PIR, se observó una 
mayor degradación en los tratamientos con PS (~ 80% para sPS y 60% sPS/Fe/EDTA) con 
respecto al control BioD3 (17 %). Para PH no se observaron diferencias significativas en 
ninguna de las dos condiciones estudiadas (sPH y sPH/Fe/EDTA) con respecto al control de 
biodegradación (~ 20%) luego de siete días. 
En la Tabla 6.2 se pueden observar los parámetros químicos y biológicos estudiados (pH, 














Tabla 6.2. Valores de pH, conductividad eléctrica (1:2), número de bacterias heterótrofas 
cultivables (BHC) y número de bacterias degradadoras de hidrocarburos policíclicos 
aromáticos (BDPAH), luego de 7 días de incubación, en los sistemas BioD3, sPH, 
sPH/Fe/EDTA, sPS y sPS/Fe/EDTA. 






BioD3 6,8 ± 0,2 0,3 ± 0,2 10,4 ± 0,6 7,7 ± 0,4 
sPH 6,8 ± 0,2 0,3 ± 0,2 11,2± 0,7 5,0 ± 0,9 
sPH/Fe/EDTA 5,2 ± 0,2 3,9 ± 0,2 ≤ 7,80 4,06 ± 0,01 
sPS 1,5 ± 0,2 ≥10 4,6 ± 0,4 4,06 ± 0,01 
sPS/Fe/EDTA 1,3 ± 0,2 ≥10 4,0 ± 0,1 4,4 ± 0,1 
 
Los cambios más drásticos en los valores de pH, la CE, el número de BHC y BDPAH se 
observaron para los tratamientos donde con PS (con o sin el agregado de activante). Al igual 
que lo descripto anteriormente, el pH del medio se acidifica y la CE aumentó como 
consecuencia de la incorporación de iones, lo cual tiene un impacto negativo en la actividad 
biológica (disminuyó más de 5 ordenes). Para sPH/Fe/EDTA se observó una disminución de 
pH (5,2), de los recuentos biológicos (número de BHC y BDPAH) y un aumento en la CE 
(3,9) como consecuencia del agregado activante y complejante, con respecto a las 
condiciones iniciales de suelo. 
 
 
6.4. Diferentes estrategias para la activación de persulfato de sodio 
 
En el inciso anterior (inciso 6.3.) se observó una mejora en la degradación de PIR para los 
tratamientos con PS. Por lo tanto, se decidió estudiar otras formas de activación del oxidante 
mencionado con el objetivo de mejorar la eficiencia en la remoción de los contaminantes. 
Las formas de activación utilizadas fueron:  
Activación Térmica: se calentó durante 6 horas a 65ºC y luego se mantuvo a 25ºC hasta 
completar 7 días de ensayo (sPS/Térmico). No se eligió utilizar una temperatura de 
activación mayor para conservar las características del suelo, de manera que la biota tenga 
la posibilidad de recuperarse. 
Activación Alcalina: agregado de una solución concentrada de NaOH para alcanzar un valor 
de pH inicial de 10 (sPS/Alcalino). 




Además, en uno de los sistemas se utilizó un buffer fosfato de pH 7 con el objetivo 
minimizar el cambio en el pH producido por el agregado de PS.  
Estos tratamientos se compararon con sPS y sPS/Fe/EDTA. Los porcentajes de 
degradación de FEN y PIR luego de siete días se muestran en la Figura 6.3. 
 
Figura 6.3. Porcentaje de degradación de Fenantreno (■) y Pireno (■) para los sistemas 
sPS, sPS/Fe/EDTA, sPS/Térmico, sPS/Alcalino y sPS/Buffer a los 7 días. Los valores con 
las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto a sPS para cada 
contaminante a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
La degradación de FEN y PIR fue significativamente mayor para los tratamientos donde la 
activación del PS fue por medio de la temperatura (sPS/Térmico): 90% y 96%, 
respectivamente. Además, en sPS/Alcalino se obtuvieron altos porcentajes de degradación, 
84% para FEN y 61% para PIR. En el caso del tratamiento sPS/Buffer la remoción de FEN 
(68%) y PIR (47%). En todos los casos la degradación de los contaminantes fue mayor con 
respecto a sPS, que solo dispone del hierro en el suelo para poder activarse y generar los 
radicales sulfato. 
En la Tabla 6.3 se pueden observar los valores de los parámetros químicos y biológicos 
estudiados luego de siete días de ensayo: pH, CE, número de BHC y BDPAH para las 











Tabla 6.3. Valores de pH, conductividad eléctrica (1:2), número de bacterias heterótrofas 
cultivables (BHC) y número de bacterias degradadoras de hidrocarburos aromáticos 
(BDPAH) luego de 7 días de incubación, en los sistemas BioD3, sPS, sPS/Fe/EDTA, 
sPS/Térmico, sPS/Alcalino y sPS/Buffer. 






BioD3 6,8 ± 0,2 0,3 ± 0,2 10,4 ± 0,6 7,7 ± 0,4 
sPS 1,5 ± 0,2 ≥10 4,6 ± 0,4 4,06 ± 0,01 
sPS/Fe/EDTA 1,3 ± 0,2 ≥10 4,0 ± 0,1 4,4 ± 0,1 
sPS/Térmico 1,5 ± 0,2 ≥10 4,94 ± 0,03 5,11 ± 0,06 
sPS/Alcalino 2,4 ± 0,2 ≥10 5,5 ± 0,3 5,06 ± 0,03 
sPS/Buffer 2,2 ± 0,2 ≥10 4,05 ± 0,05 4,06 ± 0,02 
 
Todos los parámetros químicos y biológicos de los tratamientos donde el PS se activó de 
diferentes maneras fueron similares a sPS (sin ninguna activación). Los valores de pH 
disminuyeron significativamente, debajo de 2,5; y la CE aumento a valores mayores de 10 
dS/m. Con respecto a los recuentos bacterianos, tanto el número de BHC como el de BDHA 
mostraron disminuciones con respecto al control de biodegradación BioD3. 
 
 
6.5. Activación térmica de persulfato de sodio  
 
Debido a que los mejores porcentajes de eliminación de los PAH se obtuvieron mediante la 
activación térmica del persulfato, se decidió utilizar el mismo tipo de activación con 
diferentes relaciones en las concentraciones de FEN/PIR (alta para T1 y baja para T2), y 
dos concentraciones diferentes de FEN (alta para T3 y baja para T4) (Tabla 3.9). Cabe 
destacar que todos los tratamientos se prepararon con igual cantidad de PS, por lo tanto se 
trabajó con aproximadamente 2,6 dosis de oxidante para T1, T2 y T3, mientras que para T4 
esa cantidad de oxidante correspondió a 11 dosis. Todos los sistemas se realizaron a una 
temperatura de 65ºC durante 6 horas. Para cada uno de los tratamientos estudiados se 
realizó un control de biodegradación que fue sometido a las mismas condiciones de los 
tratamientos. Los porcentajes de degradación de FEN y PIR en cada sistema se muestran 
en la Figura 6.4. 
 




Figura 6.4. Porcentaje de degradación de Fenantreno (■) y Pireno (■) para los tratamientos 
térmicos T1, T2, T3 y T4 y los controles de biodegradación CT1, CT2, CT3 y CT4 luego de 6 
horas a 65ºC. Los valores con las mismas letras no muestran diferencias significativas 
respecto a FEN (para los controles y tratamientos) y PIR (para los controles y los 
tratamientos) a un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
En la Figura 6.4 puede observarse que todos los tratamientos térmicos presentaron 
mayores porcentajes de degradación de FEN y PIR con respecto a los controles sin oxidante 
químico. Para todos los tratamientos (T1, T2, T3 y T4) la degradación de FEN fue superior al 
65%, mientras que para los controles respectivos (CT1, CT2, CT3 y CT4) fue menor del 
20%. Con respecto a PIR, T1 y T2 eliminaron más del 96%, mientras que los CT1 y CT2 
menos del 18%.  
Para el caso de T2 se estudió el porcentaje de degradación de los PAH en dos tiempos 
diferentes: T2 6h se calentó a 65ºC durante seis horas y T2 7d se calentó a 65 ºC durante 
seis horas y posteriormente se colocó a 25 ºC durante siete días. Para estos tratamientos se 
estudiaron los controles correspondientes CT2 6h y CT2 7d. En la Figura 6.5 se muestran 
los porcentajes de degradación para FEN y PIR de los mencionados sistemas. 




Figura 6.5. Porcentaje de degradación de Fenantreno (■) y Pireno (■) para el tratamiento 
térmico T2 y el control de biodegradación CT2, luego de 6 horas y 7 días de ensayo. Los 
valores con las mismas letras no muestran diferencias significativas respecto a FEN y PIR 
para cada tratamiento con un nivel de 5% (ANOVA two-ways, Tukey test). 
 
En la Figura 6.5 puede observarse que la degradación de los contaminantes se dio 
principalmente durante las primeras 6 horas de calentamiento a 65 ºC (73 % para FEN y 96 
% para PIR). Posteriormente cuando la temperatura del sistema disminuyó a 25 ºC, no se 
observaron diferencias significativas con el tiempo inicial (6 horas). Cabe destacar que la 
degradación del control fue significativamente menor con respecto al tratamiento con PS 
(10% para FEN y 14% para PIR).  
Debido a que la activación térmica resultó más eficiente con respecto a las otras formas de 
activación, se decidió estudiar la concentración de hierro en la fase acuosa (mediante 
inyección directa del sobrenadante filtrado, sin extracción con EDTA). Se determinó la 
concentración del metal de un tratamiento con PS a 65ºC y otro con PS a 25ºC. La 
concentración de hierro fue mayor para el sistema de mayor temperatura registrando una 
concentración de 1634 ± 75 ppm, con respecto a los 8 ± 2 ppm a 25ºC. 
 
 
6.6. Análisis de la estructura de las comunidades bacterianas en los SB1 
 
Con el objetivo de conocer la dinámica de las comunidades microbianas del suelo producido 
por la aplicación de tratamientos de oxidación química, se realizó la extracción del ADN total 
del suelo, la amplificación con primers dirigidos al gen 16S rRNA y la posterior separación 
de los fragmentos por DGGE, el cual puede observarse en la Figura 6.6. Para evaluar la 
similitud entre las comunidades bacterianas de los distintos sistemas se construyó un 




dendrograma a partir de las imágenes digitalizadas de los geles de DGGE. El dendrograma 
se muestra en la Figura 6.7.  
A partir de la digitalización de los perfiles de DGGE (Figura 6.6) se determinó la diversidad 
de bandas para cada microcosmo a los 7 días de incubación. Para ello se calculó el índice 
Shannon (diversidad), los valores obtenidos se muestran en la Tabla 6.4. 
 
Figura 6.6. Análisis por PCR-DGGE de las poblaciones bacterianas de suelo de los 
tratamientos BioD3, sPH, sPM, sPS, sPS/Fe/EDTA,s PH/Fe/EDTA, sPS/Térmico, 
sPS/Alcalino y sPS/Buffer a los 7 días.  
 
 
Figura 6.7. Dendrograma construido a partir de los perfiles de bandas obtenidos en el gel de 
DGGE de BioD4, sPH, sPM, sPS, sPS/Fe/EDTA, sPH/Fe/EDTA, sPS/Activación Térmica, 
sPS/Activación Alcalina y sPS/Buffer a los siete días. Los cálculos se realizaron utilizando la 





































Tabla 6.4. Diversidad genética (H´) de las comunidades bacterianas obtenido para cada 
tratamiento luego de 7 días.  











En los perfiles de PCR-DGGE de los sistemas estudiados (independientemente del oxidante 
utilizado) se observaron cambios en la estructura de la comunidad bacteriana luego de  
7 días con respecto al control de biodegradación (BioD3). En el caso de sPH se pueden 
apreciar una gran cantidad de bandas, al igual que BioD3, sin embargo los perfiles son 
diferentes. En los tratamientos con PM y PS (independientemente de la manera de activar 
este último) se observó una pérdida de diversidad (dado por el menor número de bandas) 
Los sistemas sPS/Térmico y sPS/Alcalino presentaron una gran similitud (93,2%)  
(Figura 6.6). En la Figura 6.7, se puede observar la formación de un cluster que integra 
todos los tratamientos con un 32 % de similitud. Este a su vez, está formado por dos 
subclusters: uno que está compuesto por BioD3, PM y PH, y un segundo formado por los 
demás sistemas (sPS/Alcalina, sPS/Térmica, sPS/Buffer, sPS/Fe/EDTA, sPH/Fe/EDTA, 
sPS).  
Al analizar la diversidad con los índices de Shannon no se puede inferir una pérdida de 
diversidad en las distintas condiciones estudiadas con respecto a Bio3 (Tabla 6.4), ya que 





La remediación química utiliza oxidantes fuertes en el tratamiento de suelos afectados con 
contaminantes orgánicos. Entre los más utilizados están el PM (Forsey y col., 2010), el PH 
(Ferrarese y col. 2008) y el PS (Liao y col. 2014). Mientras que la oxidación de PM (E0= 1,7 
V) involucra la trasferencia directa de electrones, el uso de PH y PS genera radicales HO• 
(E0= 2,8 V) y SO4•- (E0= 2,6 V) con alto poder oxidante (Liang y col., 2012). 




En los sistemas estudiados se observó que la secuencia de oxidantes que presentó una 
mayor eficiencia de degradación de los PAH fue: sPS > sPH > sPM (Figura 6.1).  
La baja eficiencia obtenida con PM puede estar relacionada con el menor potencial de 
oxidación que presenta, con respecto a los potenciales de los radicales sulfato e hidroxilo. 
Otra causa de los porcentajes de degradación tan bajos de FEN y PIR para sPM (<2,5 %) se 
pueden asociar con los cambios en los parámetros químicos (aumento de pH y de CE) los 
cuales limitan la degradación de carácter biológico (menor número de BHC y BDPAH) con 
respecto al control sin oxidante químico BioD3 (Tabla 6.1).  
Si bien los resultados obtenidos con PM, demostraron muy poca remoción de los PAH 
estudiados (Figura 6.1), varios investigadores han encontrado resultados opuestos. Por 
ejemplo Yen y colaboradores (Yen y col. 2011), obtuvieron un 60% de degradación de 
hidrocarburos totales utilizando PM después de 150 días de tratamientos en un suelo 
contaminado con diesel (5000 ppm de hidrocarburos totales) trabajando en una 
concentración de oxidante de 300 g/kgTS (~3 veces más que la concentración de sPM). De 
Souza e Silva y colaboradores (Silva y col., 2009) obtuvieron porcentajes altos de 
eliminación de FEN (entre 80- 90%) y PIR (entre 50-70 %), utilizando PM (menos de dos 
dosis) luego de 3 días. Sin embargo, los suelos utilizados en los dos experimentos citados 
presentaron un contenido de materia orgánica menor al 1%, muy diferente del Suelo I 
(8,05%) utilizado en nuestros ensayos. 
Por otro lado, Lemaire y colaboradores (Lemaire y col. 2013), obtuvieron altos porcentajes 
de remoción de PAH con PM (75%) en un suelo contaminado con 1300 ppm de PAH y con 
un porcentaje de materia orgánica similar a la del Suelo I (7,15%) luego de 4 días. Sin 
embargo, la dosis utilizada por Lemaire (7,5, 15 y 30) superó ampliamente a la de  
sPM (1,46). 
En esta tesis no se trabajó con dosis superiores a 1,5 para PM, debido a que con esa dosis 
de PS y PH se obtuvieron mejores resultados.  
Los porcentajes de degradación de FEN y PIR para sPH fueron similares a los obtenidos 
para BioD3 (25 y 23%, respectivamente) luego de 7 días de ensayo (Figura 6.1). En los 
tratamientos con PH los valores de pH y CE no se modificaron con respecto al control de 
biodegradación (Tabla 6.1), por lo que el impacto en la actividad biológica fue moderado. 
Los valores de BHC fueron similares a los del control BioD3, mientras que el número de 
BDPAH fue menor. 
La descomposición del PH se produce con una velocidad alta. Si bien en este tratamiento no 
se realizó agregado externo de Fe, los minerales presentes en el suelo serían capaces de 
activar al PH, al igual que se observó en experimentos anteriores con PS (Capítulo 4).  
Este tratamiento (sPH) se realizó sin modificar el pH del medio (6,8), por lo tanto se podrían 
plantear estrategias para mejorar su eficiencia. Se puede mencionar el uso de algún 




activante (Fe) combinado con un complejante que evite la precipitación del metal como 
consecuencia de no operar en un pH óptimo como lo requiere el hierro (Rivas 2006; Xu y 
Thomson 2007; Tijani y col. 2014). Otra opción sería acidificar el medio (3 - 4) para que el 
Fe (de los minerales del suelo) se encuentre disponible. Esta última opción puede ser 
perjudicial para los microorganismos del suelo y la posterior biodegradación, por lo tanto se 
decidió utilizar Fe (II) combinado con EDTA como complejante.  
La elección de utilizar EDTA, se basó en resultados anteriores. En el capítulo anterior 
(Capítulo 5), se estudió la activación de PS con Fe (II) complejado con citrato de sodio (en 
relaciones Fe(II)/complejante 5:25 y 10:50). Sin embargo, debido a que el citrato de sodio 
puede ser empleado como fuente de carbono por los microorganismos, no se observó una 
mejor degradación de FEN con respecto al sistema sin Fe/citrato. Por esta razón, se estudió 
la incorporación de otro agente quelante que no es biodegradable, el EDTA. La relación Fe 
(II)/complejante utilizada en este caso fue de 1:1,2 (Liang y col. 2009; Saelee y Bunyakan 
2012; Kaur y Crimi 2014). 
La degradación de FEN y PIR en el sistemas que se agregó Fe y EDTA (sPH/Fe/EDTA) no 
mostró mejores rendimientos con respecto sPH luego de 7 días (Figura 6.2). Ferrarese y 
colaboradores (Ferrarese y col., 2008) observaron un resultado opuesto al trabajar con 
sedimento contaminado con PAH (1600 ppm de PAH de bajo peso molecular y 1200 ppm de 
PAH de alto peso molecular). Para un sistema con PH/Fe(II)/catecol (7,33 gcatecol/kgsedimento), 
la eliminación fue del 80% luego de completar la descomposición del PH.  Sin embargo, 
estos autores utilizaron aproximadamente 6 dosis, lo cual supera la utilizada para 
sPH/Fe/EDTA (1,59).  
El uso del complejante para mejorar la disponibilidad del activante (Fe externo o Fe de los 
minerales del suelo) no mejoró la degradación de PAH, por lo que este parámetro no es el 
limitante de proceso. Se podría inferir que en un suelo con las características del Suelo I 
(alto contenido de materia orgánica) la concentración de PH utilizada (1,59 dosis) es baja 
para lograr una oxidación marcada de los PAH, debido a las reacciones secundarias de los 
radicales con los componentes del suelo (Ferrarese y col. 2008). 
Para sPS, de manera similar a lo observado para los ensayos con baja humedad  
(BH, Capítulo 5), el uso de PS causó una gran variación en los valores del pH (disminución) 
y CE (aumento) luego de 7 días de ensayo, con respecto al control biológico (Tabla 6.1). La 
disminución en el pH se debe a la alta concentración de PS utilizada que rompe la 
capacidad buffer del suelo (Foth, 1990; Liang y col., 2008). Como consecuencia de la 
acidificación del medio y el aumento de la CE, se observó un impacto negativo en el número 
de BHC y BDPAH (Tabla 6.1). 
Para sPS la eliminación de FEN fue similar a BioD3 (35%). Sin embargo, la remoción de PIR 
fue significativamente mayor (80%) respecto de la del control de biodegradación (17%)  




(Figura 6.1). La mayor degradación de PIR con respecto a FEN en sPS puede explicarse 
con el concepto de aromaticidad, que predice la estabilidad y reactividad de muchas 
moléculas.  
El modelo de Clar, establece que la estructura de resonancia de Kekulé con mayor número 
de sextetos π es la que mejor caracteriza las propiedades de los PAH. La estructura de Clar 
para un PAH dado es la estructura de resonancia que presenta el mayor número de sextetos 
π aislados y con el menor número de dobles enlaces en los anillos (Solà, 2013): por 
ejemplo, en el caso de FEN donde la estructura 2 es la que presenta mayor reactividad. 
(Figura 6.6).  
 
Figura 6.6. Esquema de dos (1,2) de las cinco estructuras de Kekulé posibles para 
fenantreno. Los sextetos π aromáticos se indican con círculos. La estructura con mayor 
número de sextetos π aromáticos se denomina estructura de Clar. 
 
En general, los anillos que presentan mayor aromaticidad local (tipo A) son los centros más 
aromáticos mientras que los otros anillos (tipo B) presentan menor aromaticidad y mayor 
reactividad química (Portella y col., 2005). Por ejemplo, para el FEN (3 anillos) se observa 
que los anillos externos presentan mayor aromaticidad local (anillo tipo A) que el anillo 
central (anillo tipo B) (ver Figura 6.7.a). Esto coincide con los cálculos teóricos reportado por 
varios investigadores (Cyrański y col., 2000; Ruiz-Morales, 2004; Schulman y Disch, 1999). 
En el caso de PIR (4 anillos) se puede observar la presencia de 2 anillos con sextetos 
aromáticos (A) y otros dos con menor aromaticidad y mayor reactividad (B) (Figura 6.7.b). 
 
Estructura de Clar 
1 
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Figura 6.7. Esquema de las estructuras de Clar para fenantreno (a) y pireno (b). Las letras 
A indican la presencia de un anillo tipo A (mayor aromaticidad) mientras que las letras B se 
refieren a los anillos tipo B (menor aromaticidad). 
 
A partir de este análisis se puede predecir que un hidrocarburo aromático con menor 
cantidad de anillos tipo A presentara mayor reactividad. Además, a igual número de anillos 
tipo A, la reactividad estará dado por la cantidad de anillos tipo B. Un PAH con mayor 
número de anillos tipo B será más reactivo. En base a este análisis la reactividad de los PAH 
estudiados sería PIR>FEN, en coincidencia con la degradación que presentaron los PAH en 
sPS. 
Se estudió la activación del anión persulfato mediante distintas estrategias. Al igual que para 
PH, se utilizó la combinación de Fe y EDTA para mejorar la degradación de FEN y PIR. 
Nuevamente no se observó un mejor rendimiento con respecto a sPS luego de 7 días 
(Figura 6.2). Esto permite suponer que la disponibilidad de Fe (como activante) no es el 
limitante del proceso de degradación, ya que el Fe presente en el suelo tratado (Suelo I de 
la Tabla 1.1, Capítulo 1) fue suficiente para activar al PS.  
En sPS/Fe/EDTA, los parámetros químicos y biológicos se modificaron con respecto a 
BioD3: el pH disminuyó significativamente (<1,5) lo cual tuvo un gran impacto en el número 
de BHC (<4,6) y BDPAH (<4,4), al igual que se observó en los tratamientos con bajo 
porcentaje de humedad (Capítulo 5). Esta inhibición en los cultivos indica que el proceso 
dominante es una oxidación química de los contaminantes.  
Cuando se analizaron otras formas de activación para el anión persulfato, se observó que la 
activación térmica fue la estrategia más prometedora, la degradación de FEN fue del 90% y 
PIR del 96% luego de 7 días de experimento (Figura 6.3).  
En estos sistemas donde se trabajó a 65º C, la mayor eficiencia en la remoción de los PAH 
puede deberse a que el aumento de la temperatura favorece la formación de radicales 
sulfato y también la velocidad de todas las reacciones. Además, se observó que la 
concentración del hierro (propio del Suelo I) en fase acuosa fue mayor a la de los sistemas a 
25º C (1634 ppm con respecto a 8 ppm), favoreciendo otra vía de activación del PS.  
Al igual que se observó anteriormente, el uso de PS resulto en una disminución del pH (1,5) 
y aumento de la conductividad eléctrica (>10 dS/m) perjudicando la actividad biológica (el 
número de BHC y BDPAH disminuyó más de dos órdenes, con respecto a BioD3)  
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(Tabla 6.3). Esto permite inferir que la degradación obtenida tiene principalmente un 
carácter químico. 
En el tratamiento PS/Alcalino se obtuvo un pH mayor a 10 mediante el agregado de una 
solución de NaOH concentrada, que luego de 7 días de tratamiento disminuyó 
drásticamente a valores de 2,4 (Tabla 6.3). La disminución del pH en este tipo de activación, 
fue vista también por Waisner y colaboradores, donde el pH disminuyó de un valor inicial de 
12 a un valor de 9 luego de 1 día, lo cual podría disminuir la efectividad del tratamiento 
(Waisner y col., 2008). Chiang y colaboradores (Chiang y col. 2009), obtuvieron un resultado 
similar en tratamientos con PS en medio alcalino, una mayor degradación de los PAH de 
bajo peso molecular principalmente de tres o menos anillos.  
Trabajar en condiciones alcalinas con soluciones de PS, representa un desafío. Se necesita 
agregar grandes cantidades de NaOH concentrado para obtener un pH cercano a 10, pero 
además, este valor debe ser mantenido en el tiempo mediante controles periódicos. Dentro 
de las causas principales por las que el valor de pH puede sufrir modificaciones, podemos 
mencionar la capacidad buffer del suelo y el pH ácido que presentan las soluciones de PS. 
El impacto en la actividad biológica en este tratamiento fue menor al que se observó para el 
sistema que solo utilizó persulfato de sodio (sPS). Esto podría deberse a que en los 
primeros días de tratamiento el impacto del pH en el número de BHC y BDPAH no haya sido 
significativo, permitiendo la biodegradación y justificando el mayor porcentaje de eliminación 
FEN con respecto a PIR observado. Si bien no se realizó la medida del pH a lo largo de los 
siete días de ensayo una posibilidad es que el pH haya disminuido lentamente permitiendo 
la actividad biológica y la consecuente biodegradación. Sin embargo, la mayor degradación 
de ambos PAH con respecto al control BioD3 (Figura 6.4), permite inferir que además de 
biodegradación también hubo oxidación química.  
Para sPS/Buffer los porcentajes de eliminación de FEN (68%) fueron superior a los de sPS y 
sPS/Fe/EDTA (~40%), mientras que para PIR la remoción (47%) fue similar a esos 
tratamientos (Figura 6.3). Cabe destacar, que si bien el objetivo de utilizar el buffer fosfato 
fue el de mantener un pH neutro en el medio de reacción, la gran cantidad de PS utilizada 
rompió la capacidad reguladora y luego de 7 días, el pH fue de 2,2 (Tabla 6.3).  
Para este sistema el uso de buffer fosfato pH 7 mejoró solo la eficiencia de eliminación de 
FEN, sin embargo para PIR la remoción fue similar a la observada en sPS. Esto puede 
deberse a que el pH inicial cercano a la neutralidad no es el óptimo para mantener 
disponible al Fe (II) presentes en los minerales del suelo. Por lo tanto, una opción para 
mejorar la degradación de los PAH podría ser la de utilizar, además del buffer, Fe (II) junto 
con algún complejante. 
 




La mayor eficiencia en los porcentajes de degradación de PAH obtenida en las diferentes 
formas de activación persulfato se dieron en el siguiente orden:  
sPS/Térmico > sPs/Acalino ~ sPS/Buffer > sPS ~ sPS/Fe/EDTA. 
En trabajos publicados donde se estudió la degradación de PAH en suelo mediante la 
activación de PS con temperatura, medio alcalino, PH y Fe/citrato (Zhao y col. 2013) se 
informó un orden diferente (térmico > Fe/citrato > PH ≈ medio alcalino) al que observamos 
en nuestro ensayos. Sin embargo, en esta publicación se utilizaron aproximadamente 15 
dosis de oxidante, un valor muy superior al usado en esta tesis A pesar de esta diferencia, 
se mantiene la activación térmica de PS como la más eficiente.  
Por último se estudió la degradación de los FEN y PIR en distintas concentraciones 
mediante la aplicación de PS activado mediante el aumento de la temperatura. 
Al comparar la eficiencia de remoción de los contaminantes se observó que todos los 
tratamientos térmicos con PS presentaron mayores porcentajes de degradación con 
respecto a los controles (Figura 6.4). La degradación observada para los controles  
(10 - 20%) puede asignarse a procesos de volatilización, debido a que los sistemas se 
sometieron a 65 ºC durante 6 horas.  
Los porcentajes de degradación de FEN fueron similares para todas las condiciones 
estudiadas, independientemente de su concentración inicial o si en el medio había otro 
contaminante. Para PIR, se observó el mismo comportamiento. Además, para T1 y T2 la 
eliminación de PIR fue mayor que para FEN, lo cual se explica con el modelo de Clar, 
mencionado anteriormente. Para T2 la degradación de los contaminantes se dio 
principalmente durante las 6 horas que el sistema se activó a 65ºC, ya que cuando la 
temperatura del medio disminuyó a 25ºC y se mantuvo así durante 7 días, no se observaron 
diferencias significativas en la remoción de los dos contaminantes.  
Para todos los sistemas, se estudió el impacto en la calidad biológica del suelo luego del uso 
de los oxidantes y las distintas estrategias utilizadas para mejorar la degradación de los 
contaminantes.  
En los tratamientos con PM y PS la actividad biológica disminuyó como consecuencia del 
agregado de oxidantes. Los valores de pH menores a dos (por el uso de PS) y mayores a 
nueve (por el uso del PM), además del MnO2 residual (de los tratamientos con PM) influyen 
de manera negativa en los microorganismos autóctonos del suelo (Liang y col. 2012). Los 
resultados en la actividad biológica del suelo para los tres oxidantes utilizados, coinciden 
con los encontrados con Liang y colaboradores (Liang y col. 2012).  
Sahl y Munakata-Marr (Sahl and Munakata-Marr, 2006) indicaron que los radicales hidroxilos 
generados por uso de PH contribuyen a la mutagénesis, muerte celular, destrucción del 
ADN, daños en las proteínas y lípidos que forman las membranas celulares. Para sPH no se 




observó este efecto, debido que el número de BHC no se modificó con respecto a BioD3 
(Tabla 6.1). 
Si bien la comunidad microbiana del suelo puede disminuir significativamente por el uso de 
oxidantes, como PS y PM, algunos investigadores han propuesto que podría esperarse una 
recuperación de la densidad microbiana con el tiempo (Sahl y Munakata-Marr 2006; 
Tsitonaki y col. 2008; Sutton y col. 2011). En estos ensayos no se evaluó el número de BHC 
o BDPAH para comprobar la recuperación mencionada. 
El impacto de uso de los oxidantes en el suelo pudo observarse en los perfiles de DGGE 
obtenidos, principalmente para los sistemas con PS y PM donde se vio una pérdida de la 





A partir de los resultados se evidenció que: 
 
 El uso de PS y PM produjeron cambios en las condiciones iniciales del suelo (pH y 
CE), impactando negativamente en la actividad biológica. 
 Si bien el uso de PH no alteró las propiedades del suelo de manera significativa, los 
niveles de degradación obtenidos fueron similares que el control de biodegradación 
BioD3, por lo tanto no podemos asegurar que la concentración de oxidante utilizada 
haya participado en la degradación de FEN y PIR. 
 Para los tres oxidantes utilizados en la misma dosis (~ 1,5) la eficiencia de 
degradación de FEN y PIR se dio en el siguiente orden: PS > PH > PM. 
 La activación de PS y PH mediante el agregado de Fe (II) y EDTA no presentó 
mejoras en la degradación de los PAH, respecto de los tratamientos sin la adición de 
activantes, indicando que la disponibilidad del Fe no es la limitante del proceso. 
 Las distintas estrategias de activación de PS permitieron obtener distintos 
porcentajes de degradación para FEN y PIR. Los mejores porcentajes de 
degradación se obtuvieron para: sPS/Térmico > sPs/Acalino ~ sPS/Buffer > sPS ~ 
sPS/Fe/EDTA.  
 La preferencia en la oxidación de PIR con respecto a FEN en los tratamientos con 
PS donde la degradación fue de carácter químico, pueden explicarse mediante las 
estructuras de Clar. 
 Los porcentajes de eliminación de FEN y PIR en los tratamientos térmicos son 
independientes de la concentración inicial de los contaminantes y de la presencia de 




más de uno. Además, la degradación se evidenció durante las primeras 6 horas de 
tratamiento (cuando el PS se activó a 65ºC), sin modificarse con el tiempo (7 días a 
25°C). 
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7. Estrategias de remediación de un suelo contaminado con hidrocarburos 
policíclicos aromáticos mediante la combinación de oxidantes químicos, 





Con el objetivo de mejorar la eficiencia de la remediación química, se estudió la combinación 
de oxidantes químicos con otros compuestos que permitan una mejor degradación de los 
contaminantes. Los tratamientos fueron realizados con el Suelo II (Capítulo 3, Tabla 3.1). 
En este capítulo se estudió la aplicación de dos oxidantes: peróxido de hidrógeno (PH) y 
persulfato de sodio (PS) utilizando sistemas batch (SB3 y SB4) con tierra contaminada 
artificialmente con 100 ± 6 ppm de 4 PAH: antraceno (ANT) y fenantreno (FEN) con 3 
anillos, pireno (PIR) con 4 anillos y benzo(a)pireno (BaP) con 5 anillos.  
A partir de datos bibliográficos se decidió estudiar el efecto en la degradación de los PAH a 
partir de la incorporación al sistema batch de Fe en diferentes estados de especiación, 
surfactante y ácidos húmicos. La descripción de estos sistemas se realizó en el inciso 3.5.3 
del Capítulo 3 (Materiales y Métodos, Tabla 3.11 y 3.12). Se trabajó con diferentes 
combinaciones de los reactivos antes mencionados que permitieron estudiar: 
 Efecto del tipo de Fe empleado: Fe (II), Fe (III) y nanopartículas de hierro cero 
valentes Fe (nZVI). 
 Efecto de la concentración de Fe (III) (para los tratamientos con PH) y con Fe (nZVI) 
(solo cuando se utilizó PS como oxidante). 
 Efecto de la concentración de peróxido de hidrógeno. 
 Efecto del agregado de surfactante. 
 Efecto del agregado de ácidos húmicos (solo en los tratamientos con PS). 
 
 
7.2. Estudio de la atenuación natural y el efecto de la bioestimulación mediante el agregado 
de un surfactante  
 
Con el objetivo de estudiar la degradación producida por la biota del suelo y la 
bioestimulación se compararon dos tratamientos: BioD4 (control de biodegradación, con 
agua milliQ) y CSDS (control de bioestimulación con una solución de SDS en una 
concentración 0,0079 M). Ambos controles se realizaron sin el agregado de oxidantes ni 




activantes exógenos. En la Figura 7.1 se muestra el porcentaje de degradación de los 
contaminantes con el tiempo. Se observó una tendencia similar en la remoción de los cuatro 
PAH para los dos controles estudiados. Luego de 10 días se alcanzó una meseta con una 
degradación aproximadamente del 15 - 20 % para los dos controles, que no se modificó a lo 
largo del ensayo. Para ANT y BaP, CSDS presentó un leve aumento de degradación con 
respecto a BioD4.  
Los valores de pH de estos dos sistemas se mantuvieron en un valor de 7,2 ± 0,4 a lo largo 
del ensayo. Esto se corresponde con el pH propio del suelo, ya que el agua milliQ y la 








































































Figura 7.1. Porcentaje de degradación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el tiempo 














7.3. Ensayos utilizando Peróxido de Hidrógeno como oxidante 
 
 
7.3.1. Efecto de la concentración de hierro 
 
Para estudiar el efecto de la concentración del activante (sulfato férrico) de PH en la 
degradación de PAH, se analizaron dos tratamientos con Fe (III): RPH2 (1 mM) y  
RPH3 (5 mM). Ambos se compararon con RPH1, al cual no se le realizó agregado de hierro. 
En todos los tratamientos la concentración de PH fue de 0,8333 M. En la Figura 7.2 se 
muestra el porcentaje de descomposición de PH (a), el pH (b) y la concentración de hierro 















































Figura 7.2. Porcentaje de descomposición del peróxido de hidrógeno (a), pH (b) y 
concentración normalizada de Fe (c) con el tiempo para los tratamientos RPH1 (●),  
RPH2 (●) y RPH3 (●). Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
En la Figura 7.2.a se observó aproximadamente el 100% de la eliminación del oxidante 
luego de 45 días para los tres tratamientos estudiados. Cabe destacar, que para RPH3  
(Fe (III) 5 mM) la degradación total del oxidante se produjo en menor tiempo (20 días) que 
en RPH1 y RPH2. 




Para todos los tratamientos el pH inicial disminuyó con respecto al pH original del suelo (7,2) 
(Tabla 3.1, Capítulo 3), lo cual puede deberse a que las soluciones de PH y Fe2(SO4)3 
presentan un pH ligeramente ácido. En el caso de RPH3, se observó un valor de pH más 
bajo a lo largo de todo el ensayo (entre 3,7 - 3,0) (Figura 7.2.b). 
En la Figura 7.2.c se puede observar la evolución del Fe a lo largo de 45 días de 
tratamiento, representado como la concentración normalizada de hierro (CFe/CFe0). Para 
RPH2 (1 mM) y RPH3 (5 mM) donde el agregado de Fe fue exógeno se observó una 
disminución rápida de Fe en un corto período del tratamiento, llegando a 0,08 ± 0,04 mM y  
0,66 ± 0,04 mM, respectivamente (a los 11 días). Para RPH1 (sin agregado exógeno de 
activante) la concentración de Fe al inicio del tratamiento fue de 0,07 ± 0,04 mM, esto se 
correspondió al Fe presente en el suelo que se disolvió en la FA del sistema batch. Luego 
de 10 días este valor disminuyó en un 20% (0,06 ± 0,04 mM) y se mantuvo constante hasta 
finalizar el ensayo. La disminución de la concentración de Fe durante los primeros 10 días 
para RPH1, se correspondió con la mayor velocidad de degradación de PH (67%), que 
luego evolucionó lentamente hasta alcanzar un 84% a los 45 días. 
En el Capítulo 4, se observó la descomposición de PH en el Suelo II (sin contaminar y 
agregando solamente PH). La determinación de una concentración inicial de Fe en la fase 
acuosa para RPH1 confirma la presencia de Fe soluble proveniente del suelo y la evolución 
de la concentración de PH indica que es suficiente para lograr la descomposición de PH sin 
el agregado de activante de manera externa. 
En los tres tratamientos se observó la mayor activación del PH durante los primeros 10 días 
de reacción, simultáneamente con la disminución de la concentración de Fe (Figura 7.2.a). 
El comportamiento del hierro según el pH del medio se describió en el inciso 1.3.1 del 
Capítulo 1. Se necesita un pH ácido (entre 3 - 4) para tener la mayor cantidad de hierro en 
solución. A pH mayores el ion férrico comienza a precipitar, perdiéndose su capacidad de 
actuar como activante. Jung y colaboradores (Jung y col., 2009) estudiaron el efecto del pH 
en reacciones Fenton y tipo-Fenton, y encontraron que la descomposición de PH es óptima 
a pH 2,9. Resultados similares obtuvo Osgerby (Osgerby, 2006), quien indicó que en valores 
de pH entre 2,5 y 3,5, el Fe (III) se reduce a Fe (II), favoreciendo la formación de radicales 
hidroxilos.  
En los tratamientos estudiados se encontró que para RPH1 y RPH2 (con pH mayor a 4) la 
concentración de Fe se mantuvo en 0,08 y 0,06 mM, respectivamente (aunque la cantidad 
inicial de Fe era muy diferente) mientras que en RPH3, con pH menor a 4 la concentración 
de hierro fue de 0,66 mM. 
Además, se observó una disminución del pH (1 unidad) durante el tratamiento. Esto podría 
atribuirse a dos posibles causas: 




 La reacción de oxidación de PH con Fe (III) y sus complejos en solución acuosa 
generan H+. (ver reacciones 1.1 - 1.10, Capítulo 1). 
 Si se considera que por cada mol de los PAH ensayados se genera un mol de H+, el 
ΔpH obtenido por la remoción total de 100 ppm de cada contaminante es 
aproximadamente 1,2; lo cual coincide con la disminución de pH de la mayoría de los 
tratamientos. 
Se estudió la remoción de los contaminantes utilizados. En la Figura 7.3 se muestra el 











































































Figura 7.3. Porcentaje de degradación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el tiempo 
para los tratamientos RPH1 (●), RPH2 (●) y RPH3 (●). Las barras de error representan la 
desviación estándar. 
 
Con respecto a la eliminación de los PAH (Figura 7.3.) los tratamientos RPH1 y RPH2, sin 
agregado de Fe y con Fe (III) 1 mM respectivamente, obtuvieron porcentajes de degradación 
similares para todos los PAH analizados, casi 100% para ANT (Figura 7.2.b) y BaP (Figura 
7.2.d), 71% para FEN (Figura 7.2.a) y 37% para PIR (Figura 7.2.c). Para RPH3, la 
degradación de los cuatro PAH fue del 100% luego de tres días. 
A partir de los resultados mencionados podemos concluir que cuando se utilizó Fe (III) como 
activante con PH, se observó que la mayor descomposición del oxidante y que la remoción 
más eficiente de los contaminantes se dio según el siguiente orden: RPH3 (5 mM) > RPH2 




(1 mM) > RPH1 (sin Fe exógeno) (Figura 7.2 y 7.3). Esto se justifica debido a dos causas: el 
mayor aporte del metal y a que el pH en estos tratamientos fue el más cercano al óptimo 
para que el Fe estuviese disponible para activar al PH. 
 
 
7.3.2. Influencia del tipo de Fe agregado (sulfato férrico ó nZVI) 
 
Con el objetivo de estudiar la influencia del tipo de hierro agregado sobre la activación del 
PH y la degradación de hidrocarburos, se prepararon sistemas batch con sulfato de hierro 
(RPH2 y RPH3 con 1 mM y 5 mM, respectivamente) y con Fe (nZVI) (RPH4 y RPH5 con 1 
mM y 5 mM, respectivamente). En todos los tratamientos la concentración de PH fue de 
0,8333 M. En la Figura 7.4 se muestra el porcentaje de descomposición de PH (a), la 
evolución del pH (b) y la concentración normalizada de Fe (c) luego de 45 días. En la Figura 
7.5 se muestra el porcentaje de degradación de ANT (a), FEN (b), PIR (c) y BaP (d) a lo 
















































Figura 7.4. Porcentaje de descomposición de peróxido de hidrógeno (a), pH (b) y 
concentración normalizada de Fe (c) con el tiempo, para los tratamientos RPH2 (●),  
RPH3 (●), RPH4 (●) y RPH5 (●). Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
No se observaron diferencias en el porcentaje de descomposición de PH durante los 45 días 
en las dos concentraciones de Fe (nZVI) estudiadas (RPH4 y RPH5), a pesar de que en los 




sistemas con distintas concentraciones Fe (III), RPH3 (5 mM) mostro una mayor velocidad 
de desaparición del oxidante. 
Los valores de pH durante los 45 días de análisis para RPH4 y RPH5 son similares a los 
observados para RPH2 (Figura 7.4.b). En todos los casos se observó un ΔpH de 
aproximadamente una unidad a lo largo del tratamiento. 
La concentración de Fe en el medio disminuyó rápidamente (3 días) para todas las 
condiciones estudiadas. Pasado este tiempo, en todos los tratamientos independientemente 
del tipo de Fe utilizado, se mantuvo en una concentración de Fe similar (0,09 ± 0,03 mM). 
 
Figura 7.5. Porcentaje de degradación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el tiempo 
para los tratamientos RPH2 (●), RPH3 (●), RPH4 (●) y RPH5 (●). Las barras de error 
representan la desviación estándar. 
 
La remoción de FEN (Figura 7.5.a) fue aproximadamente 45% para los sistemas con Fe 
(nZVI) (RPH4 y RPH5). Para ANT (Figura 7.5.b) y para BaP (Figura 7.5.d) la eliminación 
fue aproximadamente el 100% para RPH4, sin embargo para RPH5 (con mayor 
concentracion de Fe (nZVI)) se obtuvo una menor degradacion (~80%). La eliminación del 
PIR (Figura 7.5.c) fue similar en RPH4 y RPH5 (~40%).  
En el caso de los sistemas con Fe (III) se observó una mayor eliminación para el sistema 








Sin embargo, al utilizar Fe (nZVI) como activante no se observó mejora en la degradación de 
los PAH cuando se aumentó la concentración del activante. Cabe destacar que el pH del 
medio en estos ensayos fue mayor a 4 durante todo el tratamiento.  
Las distintas concentraciones de Fe (nZVI) utilizadas no mostraron diferencias en la 
descomposición de PH. Una concentración elevada de Fe (nZVI) puede llevar a la formación 
de agregados entre las nanopartículas y ácidos húmicos, disminuyendo la concentración 
libre de Fe (nZVI) y consecuentemente la formación de Fe (II) (Baalousha y col., 2008). Esto 
podría justificar la similitud que se observa en la descomposición de PH para las distintas 
concentraciones de Fe (nZVI). 
 
 
7.3.3. Influencia de la concentración de Peróxido de Hidrógeno 
 
En el Capítulo 4 (inciso 4.3) se estudió, la persistencia de PH y PS en el Suelo II. Debido a 
que el PH presentó descomposición más rápida con respecto a PS, se decidió estudiar la 
aplicación de una mayor concentración de PH. Se prepararon dos tratamientos en los que 
se utilizaron dos concentración diferentes de PH: 0,8333 M y 1,765 M (RPH2 y RPH6, 
respectivamente) ambos con Fe (III) 1 mM como activante.  
En el caso del tratamiento RPH2 la dosis de oxidante utilizada fue aproximadamente 12 
veces mayor que la cantidad estequiométrica necesaria para lograr la mineralización total de 
los PAH ensayados, mientras que el tratamiento RPH6 se superó 24 veces la dosis. En la 
Figura 7.6 se muestra el porcentaje de degradación de PH (a), el pH (b) y la concentración 
de hierro normalizada (c) durante 45 días.  
 


















































Figura 7.6. Porcentaje de descomposición de peróxido de hidrógeno (a), pH (b) y 
concentración normalizada de Fe (c) con el tiempo para los tratamientos RPH2 (●) y  
RPH6 (●). Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
En RPH6 (con el doble de la dosis de PH que RPH2), se espera que el consumo de 
oxidante sea menor, debido a que la materia orgánica, el pH, la concentración de metales y 
la concentración de contaminantes del medio (todos capaces de reaccionar con PH) fueron 
iguales en los dos tratamientos (Romero y col., 2009). Sin embargo, para las dos 
condiciones estudiadas la descomposición del oxidante fue similar y completa luego de 45 
días (Figura 7.6.a). 
Los valores de pH (Figura 7.6.c) disminuyen a lo largo del ensayo de manera similar para 
los dos sistemas (5,5 - 4,0). La concentración de Fe en ambos casos es semejante, a los 10 
días el hierro remanente es de 0,10 ± 0,06 mM (Figura 7.6.c). 
En la Figura 7.7 se muestra el porcentaje de degradación de ANT (a), FEN (b), PIR (c) y 
BaP (d) luego de 45 días. 
 








































































Figura 7.7. Porcentaje de degradación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el tiempo 
para RPH2 (●) y RPH6 (●). Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
La eliminación de FEN (79%) y ANT (100%) fue similar para los dos sistemas (Figura 7.7.a 
y 7.7.b). En el tratamiento con mayor concentración de oxidante (RPH6) se obtuvo una 
mejor remoción en el caso de PIR (Figura 7.7.c), alcanzando el 67% con respecto al 44% 
que obtuvo RPH2. En el caso del BaP (Figura 7.7.d), la degradación en RPH6, mostró una 
mayor velocidad de eliminación con respecto a RPH2: a los 10 días se obtuvo un porcentaje 
de degradacion del 100%.  
A partir de estos resultados, se puede observar que el agregado de una mayor cantidad de 
PH no logró obtener mejores degradaciones de FEN, ANT y BaP. Sin embargo,para PIR se 




7.3.4. Efecto del agregado de surfactante en el medio de reacción 
 
Se utilizó un surfactante (SDS) para combinar la bioestimulación con la oxidación química. 
Inicialmente, se estudió la estabilidad del surfactante en fase acuosa en presencia de PH y 
Fe, para lo cual se preparó una solución de SDS (0,0076 M) en la concentración micelar 
crítica (CMC) a la cual se le agregó posteriormente PH (0,8333 M) y Fe (1 mM). Se midió la 




tensión superficial y la concentración del surfactante a distintos tiempos. El pH durante los 


































Figura 7.8. Evolución de la tensión superficial (a) y porcentaje de degradación de SDS (b) 
para una solución con SDS, PH y Fe (●) y una solución control con SDS (●). Las barras de 
error representan la desviación estándar. 
 
En la Figura 7.8 (a y b) se puede observar que luego de 8 horas (0,33 días) hubo un cambio 
abrupto en las características del surfactante (tensión superficial y porcentaje de 
degradación del surfactante) cuando se agregó el oxidante y el activante a la solución, con 
respecto a la solución que tuvo solamente SDS. Así mismo, en la Figura 7.9 se puede 
evidenciar a simple vista que la solución de surfactante presentó modificaciones de aspecto 
y color por la presencia del oxidante y activante.  
 
Figura 7.9. Aspecto de la solución de surfactante en presencia de PH y Fe a distintos 
tiempos. 
 
Se compararon dos tratamientos: RPH7 (donde el surfactante se agregó en simultáneo con 
el oxidante y activante) y RPH8 (donde el surfactante se agregó 24 horas antes), ambos con 
una sal de Fe (III) 1 mM y la concentración inicial de PH fue de 0,8333 M. Estos se 
analizaron junto con RPH2 (que presenta la misma concentración de PH y Fe (III), pero sin 
surfactante). En la Figura 7.10 se muestra el porcentaje de descomposición de PH (a), el pH 
(b) y la concentración de hierro normalizada (c), a lo largo de los 45 días de tratamiento. En 
Inicial 0,33 días 1 día 2 días 30 días 
     




la Figura 7.7 se muestra el porcentaje de degradación de ANT (a), FEN (b), PIR (c) y BaP 















































Figura 7.10. Porcentaje de descomposición de peróxido de hidrógeno (a), pH (b) y 
concentración normalizada de Fe (c) con el tiempo para los tratamientos RPH2 (●),  
RPH7 (●) RPH8 (●). Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
Se observó que la presencia en el medio de reacción de SDS produjo una mayor 
descomposición de PH en los primeros días, con respecto a RPH2 (sin SDS)  
(Figura 7.10.a). Aunque en RPH7 se agregaron al mismo tiempo el SDS, PH y Fe (III) y en 
RPH8 se agregó SDS y 24 horas después el PH y Fe (III), esta diferencia no influyó en la 
descomposición del oxidante. 
Para RPH2 y RPH7 los valores de pH a lo largo de la reacción fueron similares (de 5,5 a 
3,5). El sistema RPH8 presentó un valor de pH de 6,9 antes del agregado de PH y Fe y 
disminuyó a valores de 5,5 al final del tratamiento (Figura 7.10.b). La concentración de Fe 
(Figura 7.10.c) disminuyo rápidamente en las distintas condiciones estudiadas, luego de 10 
días la concentración de Fe fue de 0,09 ± 0,02 mM días. 
La Figura 7.11 muestra el porcentaje de degradación de los PAH durante 45 días de 
tratamiento. La eliminación de FEN (Figura 7.11.a), ANT (Figura 7.11.b) y BaP  
(Figura 7.11.d) fue igual para los tres tratamientos: 78%, 98% y 100%, respectivamente. En 
el caso de PIR (Figura 7.11.c) el agregado de SDS mejoró la degradación, ya que para 




RPH7 y RPH8 se obtuvo una remoción mayor del 80%, mientras que para RPH2 solo del 










































































Figura 7.11. Porcentaje de degradación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el 
tiempo para los tratamientos RPH2 (●), RPH7 (●) RPH8 (●). Las barras de error representan 
la desviación estándar. 
 
El uso de surfactantes mejoró el proceso de oxidación química, posiblemente al favorecer la 
solubilización de los contaminantes en la fase acuosa. La velocidad de degradación para 
todos los hidrocarburos estudiados fue mayor para RPH8 > RPH7 >RPH2. Sin embargo, 
luego de 45 días de ensayo la remoción de FEN, ANT y BaP fue similar para los tres 
tratamientos. La eliminación de PIR fue mayor para RPH7 y RPH8 (> 80%) con respecto a 
RPH2 (~ 44%). Cabe destacar que para RPH8, donde el surfactante se agregó 24 horas 
antes que el oxidante y el hierro, se observó una degradación más rápida para todos los 
hidrocarburos: a los 15 días se obtuvo eliminación total para ANT y BaP, 76% para FEN y 
86% para PIR.  
 
 
7.3.5. Efectividad del uso de peróxido de hidrógeno como oxidante  
 
Se evaluó la eficiencia de los distintos tratamientos estudiados graficando el porcentaje de 
degradación de los cuatro PAH, luego de 45 días de tratamiento (Figura 7.12). 







































































Figura 7.12. Porcentaje de degradación de los contaminantes FEN (a), ANT (b), PIR (c) y 
BaP (d) luego de 45 días para los tratamientos SB3. Las barras de error representan la 
desviación estándar. 
 




En todos los sistemas la remoción de ANT y BaP fue cercana al 100% (Figura 7.12 b y d, 
respectivamente), a excepción de RPH5 (Fe nZVI 5mM, solo el 80%). Por otro lado, FEN y 
PIR (Figura 7.12 a y b, respectivamente) fueron los hidrocarburos más recalcitrantes en 
todas las condiciones estudiadas. Los mejores resultados para PIR fueron obtenidos para 
los tratamientos con surfactante (RPH7 y RPH8) y para RPH3. 
El tratamiento en el que se observó la mayor eficiencia fue RPH3 (Fe (III) 5 mM): la 
remoción de todos los contaminantes fue completa luego de tres días (Figura 7.12). Cabe 
destacar que para todas las condiciones estudiadas con PH los porcentajes de degradación 
de los cuatro PAH fueron mayores que para el control de biodegradación BioD4. 
 
 
7.4. Ensayos utilizando Persulfato de Sodio como oxidante 
 
 
7.4.1. Efecto del tipo de hierro agregado (distintas estados de especiación) 
 
Se estudió la descomposición del anión persulfato (PS) mediante el agregado de Fe en 
distintos estados de especiaciones con el objetivo de aumentar la eficiencia de degradación 
de los PAH. Se analizaron sistemas batch con Fe II (RPS1), Fe III (RPS2) y Fe nZVI (RPS3) 
todos en una concentración de Fe agregada de 1 mM y con una concentración de  
100 gPS/kgTS de PS cada uno. En la Figura 7.13 se muestra el porcentaje de 
descomposición de PS (a) y el pH (b) a lo largo del ensayo. El porcentaje de degradación 


































Figura 7.13. Porcentaje de descomposición de PS (a) y evolución del pH (b) con el tiempo 
para los tratamientos RPS1 (●), RPS2 (●) y RPS3 (●). Las barras de error representan la 
desviación estándar. 
 




El consumo de PS (Figura 7.13.a) fue cercano al 55% para los tratamientos RPS1 (con Fe 
(II)) y RPS2 (con Fe (III)), mientras que para el tratamiento RPS3 (con Fe nZVI) fue del 36% 
al finalizar el ensayo. Liang y colaboradores (Liang y Lai, 2008), observaron el mismo efecto 
cuando compararon en la descomposición de PS en presencia de Fe (II) y Fe (nZVI). Estos 
investigadores observaron la presencia de una fase Lag para la descomposición del anión 
persulfato en presencia de Fe (nZVI), mientras que cuando hubo presencia de Fe (II) la 
descomposición de PS fue gradual. Esta fase Lag se atribuyó a la liberación lenta de Fe (II) 
a partir del Fe (nZVI).  
Con respecto a la evolución del pH a lo largo del tratamiento, los tres sistemas presentaron 
un comportamiento similar, comenzando en un valor de 5 y finalizando aproximadamente en 
2. Esto se corresponde a lo observado en los Capítulos 5 y 6 para tratamientos con PS. 
Como se muestra en la Figura 7.14, para todos los tratamientos se observó 
aproximadamente el 100% de degradación de ANT, PIR y BaP luego de 40 días. Sin 
embargo, para FEN hubo diferencias: el sistema que presentó mayor degradación fue RPS3 







































































Figura 7.14. Porcentaje de degradación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el 
tiempo para los tratamientos RPS1 (●), RPS2 (●) y RPS3 (●). Las barras de error 
representan la desviación estándar. 
 




Si bien la descomposición de PS fue menor en RPS3, la degradación de FEN fue mayor con 
respecto a RPS1 y RPS2 (Figura 7.13.a). Otros investigadores, han encontrado resultados 
similares al comparar la degradación de distintos contaminantes en tratamientos donde 
utilizaron PS con Fe (II) y nanopartículas de Fe (nZVI). Por ejemplo, para la degradación de 
biodiesel en suelos (Pardo y col., 2015) y para tricloroetileno (Al-Shamsi y Thomson, 2013b) 
y 2,4-diclorofenol (Li y col., 2015) en aguas subterráneas contaminadas. 
 
 
7.4.2. Efecto del agregado de surfactante 
 
Al igual que los tratamientos con PH (inciso 7.3.4), se estudió el efecto de agregado de 
surfactantes (SDS) al medio de reacción. En este caso se compararon dos tratamientos a 
los cuales se les agrego SDS 24 horas antes del agregado de oxidante y activante: RPS4 
con Fe (II) y RPS5 con Fe (nZVI). Además, estos dos sistemas se analizaron junto con dos 
sistemas con PS utilizando la misma concentración y tipo de activante pero sin el 
surfactante: RPS1 (Fe (II)) y RPS3 (Fe nZVI). La concentración de PS en los tratamientos 
fue de 100 gPS/kgTS. En la Figura 7.15 se muestra el porcentaje de descomposición de PS 
(a) y el pH (b) después de 50 días. Los porcentajes de degradación de los contaminantes 

































Figura 7.15. Porcentaje de descomposición de PS (a) y evolución del pH (b) con el tiempo 
para los tratamientos RPS1 (●), RPS3 (●), RPS4 (●) y RPS5 (●). Las barras de error 
representan la desviación estándar. 
 
El agregado del surfactante aumentó levemente la descomposición de PS, al igual que se 
observó cuando se utilizó PH como oxidante (RPH7 y RPH8, del inciso 7.3.4). Los 
tratamientos RPS4 y RPS5 tuvieron un porcentaje de descomposición de PS mayor al 60%; 




mientras que sin SDS, en RPS1 y RPS3 se obtuvo el 55% y 36%, respectivamente  
(Figura 7.15.a). 
Con respecto a los valores de pH, no se observaron diferencias en los valores obtenidos a lo 
largo de 45 días en las cuatro condiciones estudiadas (Figura 7.15.b). Al inicio el pH fue 
cercano a 5, mientras que al finalizar el ensayo el valor fue de 2 unidades. 
Para todos los tratamientos se observó una degradación total de ANT y BaP (luego de 3 
días de reacción) y mayor al 93% para PIR (luego de 30 días). La remoción de FEN fue 
menor para los tratamientos con Fe (II) independientemente de la presencia de SDS (~57%), 







































































Figura 7.16. Porcentaje de degradación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el 
tiempo para los tratamientos RPS1 (●), RPS3 (●), RPS4 (●) y RPS5 (●). Las barras de error 
representan la desviación estándar. 
 
 
7.4.3. Efecto del agregado de ácidos húmicos (AH) 
 
Se estudió el efecto del agregado de ácidos húmicos (AH) exógenos en la remediación de 
los PAH. Para esto se preparó en sistema con PS, Fe (II) 1 mM y 2000 ppm de AH (RPS6) y 
se comparó con el tratamiento RPS1, de igual composición pero sin el agregado de AH. La 
concentración de PS en los tratamientos fue de 100 gPS/kgTS. En la Figura 7.16 se muestra 
el porcentaje de descomposición de PS (a) y el pH (b) a lo largo de 50 días. En la  




Figura 7.17 se muestra el porcentaje de degradación de ANT (a), FEN (b), PIR (c) y BaP (d) 

































Figura 7.17. Porcentaje de descomposición de PS (a) y evolución del pH (b) con el tiempo 
para los tratamientos RPS1 (●) y RPS6 (●). Las barras de error representan la desviación 
estándar. 
 
En las Figuras 7.17.a y 7.17.b puede verse que la incorporación de ácidos húmicos no 
modificó los valores de pH ni la descomposición de PS con respecto al tratamiento sin 






































































Figura 7.18. Porcentaje de descomposición de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el 
tiempo para los tratamientos RPS1 (●) y RPS6 (●). Las barras de error representan la 
desviación estándar. 
 




Con respecto a los porcentajes de degradación de los PAH estudiados, el agregado de AH 
en RPS6, no modifico ni la velocidad ni el porcentaje de remoción de los contaminantes con 
respecto a RPS1. Esto puede observarse en las Figuras 7.17.a (FEN), 7.18.b (ANT),  
7.18.c (PIR) y 7.18.d (BaP). 
 
 
7.4.4. Efecto de la concentración de hierro 
 
Se estudió el efecto de incrementar la concentración de Fe (nZVI) en el medio para 
beneficiar la remoción de los PAH. A partir de los resultados obtenidos anteriormente en el 
inciso 7.4.1, se eligió agregar una mayor concentración de Fe (nZVI), que fue el activante 
que mostró mayor eficiencia con respecto a Fe (II) o Fe (III). Se analizó un sistema con una 
concentración 5 mM de Fe (nZVI) (RPS7), el cual se comparó con un sistema con una 
concentración cinco veces menor (RPS3), ambos con la misma concentración de PS  
(100 gPS/kgTS). En la Figura 7.19 se muestra el porcentaje de descomposición de PS (a) y el 
pH (b) después de 50 días. En la Figura 7.20 se muestra el porcentaje de degradación de 


































Figura 7.19. Porcentaje de descomposición de PS (a) y evolución del pH (b) con el tiempo 
para los tratamientos RPS3 (●) y RPS7 (●). Las barras de error representan la desviación 
estándar. 
 
En la Figura 7.19.a, se puede observar un mayor descomposición de PS para el tratamiento 
que donde se utilizó una mayor concentración de Fe (nZVI) (RPS7). Liang y Lai (Liang y Lai, 
2008), observaron un efecto similar: una mayor activación de PS con una mayor 
concentración de Fe (nZVI). Los valores de pH después de 45 días no mostraron diferencias 
en los dos sistemas estudiados (Figura 7.19.b): en ambos se evidenció una caída del pH de 
3 unidades (de 5 a 2).  
 











































































Figura 7.20. Porcentaje de eliminación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el tiempo 
para los tratamientos RPS3 (●) y RPS7 (●). Las barras de error representan la desviación 
estándar. 
 
Para todos los tratamientos se observó una degradación completa de ANT, BaP y mayor del 
93% para PIR. (Figura 7.20). En el caso de FEN se obtuvo una degradación ~ 90% para los 
dos tratamientos luego de 40 días. 
 
 
7.4.5. Efectividad del uso de persulfato de sodio como oxidante 
 
Al igual que para los sistemas con PH, se evaluó la eficiencia de las distintas condiciones 
ensayadas cuando se utilizó PS como oxidante. Para ello se graficó el porcentaje de 
degradación de los cuatro PAH, luego de 45 días de tratamiento (Figura 7.21). 
Para ANT y BaP la remoción fue mayor al 98% para todas las condiciones analizadas 
También se obtuvo una alta eliminación para PIR (> 90%). El PAH que mostró ser más 
recalcitrante fue FEN, solo RPS3, RPS5 y RPS7 lograron remover más del 80%. Cabe 
destacar que para todas las condiciones estudiadas los porcentajes de degradación de los 
cuatro PAH fue mayor que para el control de biodegradación BioD4. 
 
 







































































Figura 7.21. Porcentaje de degradación de los contaminantes FEN (a), ANT (b), PIR (c) y 
BaP (d) luego de 45 días para los tratamientos SB4. Las barras de error representan la 
desviación estándar. 




7.5. Recuentos de bacteria heterótrofas totales  
 
Se estudiaron las poblaciones cultivables de bacterias heterótrofas totales luego de 45 - 50 
días de tratamiento. Los resultados se muestran en la Tabla 7.1, expresados como el 
logaritmo de las unidades formadoras de colonia (UFC) por gramo de suelo seco.  
 
Tabla 7.1. Número de bacterias heterótrofas totales para los controles BioD4 al inicio y al 
final del tratamiento y para CSDS, SB3 y SB4 luego de 45 - 50 días de tratamiento. 
Tratamientos Log UFC/gTS pH 
Suelo sin contaminar 6,45 ± 0,05 7,2 
BioD4 (tiempo cero) 6,31 ± 0,08 7,0 
BioD4 (45 días) 6.42 ± 0,15 6,6 
CSDS (45 días) 6,09 ± 0,04 6,9 
SB3 (45 días) ≤ 4 < 4,5 
SB4 (45 días) ≤ 4 ~ 2 
 
En la Tabla 7.1 puede observarse una correspondencia entre la reducción del pH del medio 
y el recuento de las bacterias heterótrofas cultivables para los dos oxidantes utilizados (PH y 
PS). En el caso de los controles (BioD4 y CSDS) el número de bacterias heterótrofas 
cultivables son similares a las que se obtuvieron en el suelo sin contaminar. 
 
 
7.6. Productos de degradación 
 
Durante el proceso de remediación de suelos contaminados con PAH, pueden originarse 
hidrocarburos policíclicos aromáticos oxigenados (oxy-PAH). Estos compuestos se definen 
como PAH con uno o más oxígenos carboxílicos unidos a la estructura del anillo aromático 
(Lundstedt y col., 2014). En la Figura 7.22 se presentan las estructuras de algunos de estos 
compuestos. 
Se estudiaron los cromatogramas obtenidos mediante HPLC para identificar los productos 
de reacción generados en los distintos tratamientos. Se encontró un pico con tiempo de 
retención (6,823 minutos) diferente a los de los PAH ensayados, cuya área aumentó con el 
tiempo de tratamiento. Se observaron otros picos en algunos de los sistemas, pero con 
áreas pequeñas que imposibilitaron su cuantificación. En la Figura 7.23 se muestra un 
cromatograma tipo, a modo de ejemplo.  




Figura 7.22. Quinonas que se obtienen por oxidación de los ANT, FEN, PIR y BaP (Sutton y 
col., 2011; Yu, 2002). 
 
Figura 7.23. Cromatograma del tratamiento RPS5 a 250 nm luego 5 días de tratamiento, a 
modo de ejemplo. Cabe destacar PIR y BaP se cuantificaron determinando las áreas a 235 y 
295 nm, respectivamente. 
 
Para identificar los compuestos responsables de estos picos, se inyectaron patrones de dos 
sustancias reportadas como productos de degradación en sistemas similares:  
9,10-antraquinona (ANQ) (Lee y col., 1998; Liang y col., 2012; Qiao y col., 2016) y 9,10-
fenantrenodiona (Amellal y col., 2006). En la mayoría de las muestras ensayadas (todas 
excepto RPH3) se detectó la presencia de ANQ. No se encontró evidencia de la presencia 

















Para la mayoría de los tratamientos se observó un incremento en la concentración de ANQ 
con el tiempo. Este incremento se corresponde con la disminución de los contaminantes. 
Los valores de concentración de ANQ obtenidos al final de los tratamientos donde se utilizó 
PH se presentan en la Tabla 7.2. Para los sistemas con PS también se identificó la 
presencia de ANQ, pero no se realizó la cuantificación. 
 
Tabla 7.2. Concentración del producto antraquinona (ANQ) luego de 45 días, para los 
tratamientos con PH. 
*ND: no determinado 
 
Cabe destacar que el hecho de no detectar un compuesto como producto de reacción no 
implica que no se haya formado. Puede ocurrir que durante el tratamiento se forme y se 
degrade, afectando su detección. Este pareciera ser el caso de la ANQ en el tratamiento 
RPH3, donde se observa una rápida descomposición de los PAH (se completó el 100% de 







En esta serie de ensayos, SB3 y SB4, se evaluaron distintas estrategias para el tratamiento 
del Suelo II contaminado con 4 PAH: fenantreno, antraceno, pireno y benzo(a)pireno.  
En primer lugar se estudió la atenuación natural de este suelo, en sistemas batch (BioD4). El 
porcentaje de degradación de los contaminantes para BioD4 fue menor al 20 % para cada 
uno de los PAH luego de 45 días. Esto podría justificarse debido al bajo valor de recuentos 
de bacterias heterótrofas totales a lo largo del ensayo. Yang y colaboradores (Yang y col., 
2011) informaron que la actividad biológica de los microorganismos disminuyó cuando la 
materia orgánica del suelo se encontró en baja proporción (1,1% en comparación con 4,5% 
y 7,1% de Carbono Orgánico Total (TOC)). Por lo que el bajo recuento de bacterias 
heterótrofas cultivables a lo largo del ensayo (6,4 Log UFC/gTS, Tabla 7.1) para el control 
BioD4 puede relacionarse con el bajo contenido de materia orgánica del Suelo II.  
 
 
Sistema RPH1 RPH2 RPH3 RPH4 RPH5 RPH6 RPH7 RPH8 
ANQ (ppm) 28 ± 5 71 ± 8 ND* 33 ± 3 44 ± 16 34 ± 13 137 ± 12 98 ± 5 




Efecto de los oxidantes en la actividad biológica del Suelo II 
En el caso de los sistemas con oxidantes químicos, se observó una disminución de dos 
órdenes de magnitud de la biota para los dos oxidantes estudiados (< 4 Log UFC/gTS,  
Tabla 7.1).  
Según Buyuksonmez y colaboradores, (Buyuksonmez y col., 1998), tanto los oxidantes 
utilizados como los radicales formados durante la reacción, actúan como biocidas 
disminuyendo la biota normal de suelo. Los radicales pueden atacar los componentes de las 
membranas celulares (Slater, 1984). Laurent y colaboradores (Laurent y col., 2012) 
estudiaron sistemas con dos concentraciones diferentes de PH (baja y alta), y encontraron 
que a mayores concentraciones de PH el número de bacterias cultivables disminuyó al 
iniciar el tratamiento con respecto a un control, sin embargo luego de 6 semanas los 
tratamientos presentaron recuperación de la biota.  
En trabajos en los que se aplicó PS, también se han reportado disminuciones importante en 
el número de bacterias cultivables con el aumento de la concentración del oxidante (Mora y 
col., 2014; Tsitonaki y col., 2008). Además, el agregado de los oxidantes produjo un 
marcado descenso en el pH del sistema, afectando de manera notoria la degradación 
biológica.  
Por lo tanto, para los ensayos SB3 y SB4 podría descartarse el aporte de la biodegradación, 
debido principalmente al bajo número de BHC que presenta el Suelo II inicialmente, pero 
además debido a la disminución que se observó luego de 45 días por el agregado de 
oxidantes químicos. Como se mencionó anteriormente, el efecto de los radicales libres y el 
estrés ácido (por la disminución del pH) genera un impacto negativo sobre la biota endógena 
del suelo. Como los ensayos se realizaron a 50 días, no se evaluó la posible recuperación 
de la biota posterior a la desaparición del oxidante químico en el medio. 
 
Adición de Fe como activante 
En el Capítulo 4, se comprobó que en el Suelo II, la descomposición tanto de PH como de 
PS se daba de manera eficiente. Si bien esto permite justificar la descomposición del PH 
observada para RPH1 (sin agregado de Fe externo), cabe destacar que la desaparición del 
oxidante en los otros tratamientos con agregado externo de Fe (III o nZVI, 1 mM) no se 
observaron diferencias importantes. RPH3 (Fe III 5 mM) fue el único tratamiento que mostró 
una descomposición más rápida (Figura 7.2.a). 
De los tratamientos realizados con PH como oxidante químico, solo RPH3 (Fe (III) 5 mM) 
mantuvo un pH óptimo por debajo de 4 (Figura 7.2.b). Esto se correspondió con la mayor 
descomposición del oxidante (Figura 7.2.a), lo cual tuvo un efecto importante en la 




degradación de los PAH estudiados, principalmente PIR y FEN que mostraron ser los más 
recalcitrantes en otras condiciones estudiadas.  
Resulta interesante comparar la eficiencia de la degradación de los hidrocarburos con los 
dos oxidantes, utilizando Fe (III) como activante en la misma concentración, es decir en los 






































































Figura 7.24. Porcentaje de eliminación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el tiempo 
para los tratamientos RPH2 (●) y RPS2 (●). Las barras de error representan la desviación 
estándar. 
 
Luego de 45 días puede observarse que la degradación de ANT y BaP fue cercana al 100% 
(Figura 7.24.b y d). Cabe destacar, que la velocidad de degradación de estos dos PAH fue 
mayor cuando se utilizó PS. Para los otros hidrocarburos se observan diferencias con los 
oxidantes utilizados. Para PH la degradación de FEN es mayor que para PS (78 % contra el 
48%, respectivamente Figura 7.24.a), mientras que para PIR la degradación en RPS2 
(93%) fue mayor que para RPH2 (43%) (Figura 7.24.d). 
Además, se evaluó el efecto que tuvo el uso de Fe (nZVI) en dos concentraciones  
(1 y 5 mM) para PH y PS, sobre la degradación de los contaminantes.  
 














































































Figura 7.25. Porcentaje de eliminación de FEN (a), ANT (b), PIR (c) y BaP (d) con el tiempo 
para los tratamientos RPH4 (  ●  ), RPH5 (●),RPS3 (  ●  ) y RPS7 (●). Las barras de error 
representan la desviación estándar. 
 
Al usar Fe (nZVI) como activante, las diferencias observadas en la remoción de los 
contaminantes fueron dadas por el oxidante utilizado y fueron independientes de la 
concentración de Fe. La eliminación de ANT y BaP es cercana al 100 % luego de 45 días 
para todas las condiciones estudiadas (Figura 7.25.b y d). Con PS, la eliminación de FEN y 
PIR fue mayor que cuando se utilizó PH como oxidante (Figura 7.25.a y c), posiblemente 
debido al menor pH que presentan los sistemas con PS. 
 
Agregado de SDS  
En la bioestimulación se introducen nutrientes orgánicos o inorgánicos a sitios 
contaminados, los cuales favorecen el crecimiento de los microorganismos autóctonos 
(Pankrantz, 2001). En algunas ocasiones, también se utilizan surfactantes para incrementar 
la movilidad de los contaminantes orgánicos en el suelo y de esta manera mejorar la 
biodisponibilidad.  
El uso de surfactantes ha sido informado como un método eficiente por varios 
investigadores (Chen y col., 2001; Martienssen y Schirmer, 2007; Zhou y Zhu, 2007).  
Sin embargo, Ortega y colaboradores (Ortega-Calvo y col., 2013) demostraron que los 
surfactantes pueden tener un efecto positivos o negativos en la remoción de contaminantes 




dependiendo del suelo a tratarse. En suelos contaminados con creosota la presencia de 
surfactante inhibió la degradación, mientras que en suelos provenientes de plantas de gas la 
eliminación se favoreció. Estas diferencias observadas en la biodegradación de los PAH 
puede ser consecuencia de dos efectos: (i) el incremento de la biodisponibilidad y (ii) el 
aumento en la degradación de otros PAH presente en el suelo, como metabolitos 
provenientes de la degradación de alguno de los contaminantes (López y col., 2008). 
Esto podría explicar el leve aumento en el porcentaje de degradación de ANT (39%) y BaP 
(22,5%) en CSDS, con respecto a BioD4 (Figura 7.1.b). Sin embargo, para FEN y PIR no se 
observaron diferencias, con respecto al control sin agregado de surfactante u oxidantes, solo 
se degradó ~ el 20 % (Figura 7.1.a y c).  
Cuando se combinan surfactantes con oxidantes en un mismo medio, un punto importante a 
estudiar es si son compatibles (es decir, si habrá reacción entre ellos). Por esta razón, 
estudiar el comportamiento del SDS con los oxidantes utilizados en solución es de gran 
importancia. Se observó que el surfactante cambió sus características luego de 4 horas de 
estar en contacto con el oxidante y el activante, perdiendo su propiedad más importante: su 
capacidad para formar micelas y aumentar la solubilidad de los compuestos orgánicos para 
incrementar la degradación de los PAH (Figuras 7.8 y 7.9).  
Adicionalmente, la presencia de SDS en el sistema produjo una mayor descomposición de 
PH y PS. Como consecuencia de esto, se pierden radicales y el surfactante en reacciones 
secundarias.  
Se observó una mayor velocidad de degradación de los PAH cuando el surfactante se 
agregó con anterioridad al oxidante y activante (RPH8) con respecto a RPH7 donde se 
agregaron todos los reactivos juntos (Figura 7.11). Esta diferencia podría deberse a que la 
aplicación del surfactante 24 horas antes del agregado de PH y Fe mejoró la solubilización 
de los contaminantes en fase acuosa, produciendo una oxidación más rápida y beneficiando 
la degradación de los contaminantes. En contraste, cuando el agregado se realiza en 
simultáneo con los otros reactivos, el surfactante está expuesto a los radicales formados y 
puede reaccionar con ellos al igual que la materia orgánica del suelo o los PAH 
contaminantes. 
Saxe y colaboradores (Saxe y col., 2000), informaron resultados similares en sistemas 
contaminados con FEN, ANT y Fluoranteno (< 30 ppm para cada PAH) cuando se aplicaron 
tratamientos con el reactivo de Fenton y surfactantes no iónicos (Tritón X-100 y Igepal CA-
720).  
En el caso de los tratamientos con PS y SDS (RPS4 con Fe II y RPS5 con Fe nZVI), donde 
el surfactante se agregó 24 horas antes que el oxidante y el hierro, se observó una mejor 
eficiencia en la degradación de FEN con respecto a los tratamientos análogos, sin SDS 




(RPS1 y RPS3) (Figura 7.16.a). No se observaron diferencias en la remoción de ANT, PIR y 
BaP para las dos condiciones. 
El uso de surfactantes parece ser prometedor, sin embargo ciertos surfactantes pueden 
presentar toxicidad en los microorganismos endógenos del suelo, lo cual reduce 
notablemente la biodegradación de los contaminantes (Fava y Piccolo, 2002; Martienssen y 
Schirmer, 2007; Sandbacka y col., 2000). El agregado de materia orgánica, como ácidos 
húmicos, ha sido considerado recientemente como una estrategia valida de bioestimulación 
(Plaza y col., 2009; Yang y col., 2011). Además, se ha propuesto que los AH podrían 
mejorar la degradación de los contaminantes, a partir de la actividad redox que presentan 
por la presencia de grupos quinonas (Fukushima y Tatsumi, 1999; Kappler y col., 2004) que 
favorecen la reducción del Fe (III) a Fe (II) en solución acuosa, con lo que se favorece la 
activación del PS. 
Conte y colaboradores (Conte y col., 2005) estudiaron la propiedad de los AH de actuar 
como surfactantes en suelos contaminados con PAH y tiofenos, y compararon su efecto con 
surfactantes artificiales como SDS y Tritón X-100. Para todos se observó la eliminación de 
los contaminantes, lo cual demuestra que los AH fueron eficaces. Por lo tanto, su uso es 
recomendado principalmente por no presentar efectos tóxicos como se mencionó 
anteriormente. Otros investigadores (Bogan y Trbovic, 2003; Conte y col., 2001), obtuvieron 
un efecto negativo al utilizar AH en la degradación de contaminantes. Una posible 
explicación de este comportamiento se debe a la presencia de sitios hidrófobos en su 
estructura, que puede inmovilizar el contaminante e inhibir su eliminación (Bogan y Trbovic, 
2003; Conte y col., 2001). 
Zhang y colaboradores (Zhang y col., 2005), estudiaron la degradación de ANT utilizando 
como oxidante ozono, encontraron una disminución en la efectividad del tratamiento ISCO 
en el sistema con un agregado exógeno de AH comerciales en una concentración de 2000 
ppm (similar a la concentración de AH agregada en RPS6). 
Si bien el agregado al medio de AH aporta materia orgánica, la descomposición del PS no 
se vio modificada en RPS6 (con AH y Fe II 1mM) con respecto a RPS1 (con Fe II 1mM), sin 
AH (Figura 7.17.a). Además, para RPS6 no se observó una mayor eficiencia en la 
degradación de los PAH estudiados. Por lo que se puede inferir que en la concentración 
estudiada (2000 ppm) los ácidos húmicos comerciales utilizados no actuaron como 
surfactantes mejorando la solubilidad de los PAH. 
 
Análisis de la efectividad de las distintas condiciones estudiadas 
La mayor eficiencia en la degradación de los cuatro PAH estudiados se observó para los 
tratamientos: RPH3 (Fe III 5mM), RPH8 (Fe III 1 mM + SDS), RPS3 (Fe nZVI 1 mM) y RPS5 




(Fe nZVI 1 mM + SDS) (Figura 7.26). Cabe destacar que en estos tratamientos el pH del 
medio se mantuvo dentro de los valores óptimos para favorecer la disponibilidad de Fe en 
solución.  
 
Figura 7.26. Porcentaje de degradación de los contaminantes FEN (a), ANT (b), PIR (c) y 
BaP (d) luego de 45 días para los controles BioD4 y CSDS y para los tratamientos RPH3, 
RPH8, RPS3 y RPS5. Las barras de error representan la desviación estándar. 
 
Modelo de Clar 
La mayor degradación de los PAH de mayor peso molecular puede ser explicada por 
distintas teorías. Según Bogan y Trbovic (Bogan y Trbovic, 2003) la mayor reactividad de los 
PAH que presentan mayor peso molecular podría justificarse por las interacciones que se 
generan con los componentes del suelo. Estos investigadores propusieron que los PAH de 
menor peso molecular (3 - 4 anillos) interaccionan con los ácidos húmicos y fúlvicos de la 
materia orgánica natural, a partir de interacciones hidrófobas, y luego difunden a los 
microporos del suelo donde están menos accesibles a la oxidación. Por otro lado, los más 
pesados quedan en la superficie, expuesto a los tratamientos de oxidación química.  
Con este análisis se puede explicar la mejor degradación del BaP respecto del resto de los 
PAH estudiados. Sin embargo, esta propuesta no justifica la marcada diferencia en la 








Para justificar este comportamiento se puede utilizar el modelo de Clar, que fue mencionada 
en el Capítulo 6 para FEN y PIR. Este modelo analiza las diferencias de reactividad que 
tienen los PAH a partir del concepto de aromaticidad. El modelo de Clar, establece que la 
estructura de resonancia de Kekulé con mayor número de sextetos π es la que mejor 
caracteriza las propiedades de los PAH. En general, los anillos que presentan mayor 
aromaticidad local (tipo A) son los centros más aromáticos mientras que los otros anillos 
(tipo B) presentan menor aromaticidad y mayor reactividad química. A continuación se 
analizan las estructuras de Clar para los cuatro PAH estudiados en este capítulo.  
Para el FEN (3 anillos) se observa que los anillos externos presentan mayor aromaticidad 
local (anillo tipo A) que el anillo central (anillo tipo B) (ver Figura 7.27.a). Esto coincide con 
cálculos teóricos realizados por varios investigadores (Cyrański y col., 2000; Portella y col., 
2005; Schulman y Disch, 1999). 
 
Figura 7.27. Esquema de las estructuras de Clar para fenantreno (a), pireno (b) y 
benzo(a)pireno (c). Las letras A indican la presencia de un anillo tipo A (mayor aromaticidad) 
mientras que las letras B se refieren a los anillos tipo B (menor aromaticidad). 
 
En el caso de PIR (4 anillos) se puede observar la presencia de 2 anillos con sextetos 
aromáticos (A) y otros dos con menor aromaticidad, con mayor reactividad (B)  
(Figura 7.27.b). El BaP muestra dos posibles estructuras resonantes que son equivalentes. 
Ambas presentan 2 anillos aromáticos (A) y 3 anillos con menor aromaticidad (B)  
(Figura 7.27.c). 
El caso de ANT, que al igual que FEN presenta 3 anillos aromáticos, es diferente: hay tres 
estructuras resonantes que tienen solamente un sexteto de Clar localizado en uno de los 
tres anillos. Estas tres estructuras son equivalentes en las reglas de Clar, por lo que la mejor 
manera de representarla es una superposición de estas tres estructuras, donde una flecha 
indica la migración del sexteto, como se muestra en la Figura 7.28.  
Fenantreno Pireno Benzo(a)Pireno 
b c a 




Figura 7.28. Esquema de tres de las cuatro estructuras de Kekulé posibles para antraceno. 
Los sextetos π aromáticos se indican con círculos. La estructura de Clar presenta un 
sextetos π migrante. 
 
En la Tabla 7.3 se puede observar la cantidad de anillos de tipo A y tipo B que presentan los 
PAH estudiados. Un hidrocarburo aromático con menor cantidad de anillos tipo A presentará 
mayor reactividad. Además, a igual número de anillos tipo A, la reactividad estará dada por 
la cantidad de anillos tipo B. Un PAH con mayor número de anillos tipo B será más reactivo. 




Tabla 7.3. Clasificación de los anillos aromáticos de ANT, FEN, PIR y BaP en cuanto a su 
aromaticidad según el modelo de Clar. 
PAH Nº de anillos Anillos tipo A Anillos tipo B 
ANT 3 1 2 
FEN 3 2 1 
PIR 4 2 2 
BaP 5 2 3 
 
La variación de la eficiencia de degradación de los 4 PAH en los tratamientos con PS puede 
explicarse según la teoría de Clar. Sin embargo, no se observó el mismo comportamiento 
para los tratamientos con PH.  
 
Productos de degradación  
Distintos investigadores han estudiado la formación de intermediarios de reacción de los 
PAH mediante procesos de remediación químicos y biológicos (Arias y col., 2008), 
Antraceno 




denominados comúnmente hidrocarburos policíclicos aromáticos oxigenados (oxy-PAH). La 
degradación química involucra el ataque con especies como el oxígeno singulete, peróxidos, 
radicales hidroxilos, que son formados durante los procesos fotoquímicos (Yu, 2002) y en 
presencia de oxidantes químicos. Mientras que en la degradación biológica de los PAH, las 
reacciones son catalizadas por enzimas presentes en microorganismos (como bacterias, 
hongos) en procesos intra o extracelulares (Kanaly y Harayama, 2000; Turki, 2009). Varios 
autores han reportados estos compuestos que incluyen quinonas, cetonas, aldehídos, 
ácidos carboxílicos y compuestos de cadena corta, en tratamientos ISCO con PH, PS, PM 
(Forsey y col., 2010; Lee y col., 2001; Liao y col., 2014).  
Un punto importante a tener en cuenta es la toxicidad que los oxy-PAH pueden presentar 
debido a que presentan menor polaridad que los PAH de los que derivan, y exhiben una 
gran movilidad en los ambientes contaminados (Weigand y col., 2002). 
En la mayoría de los tratamientos con PH (a excepción de RPH3) y PS, se ha encontrado 
9,10-antraquinona (ANQ) en distintas concentraciones como intermediario de reacción 
(Figura 7.23). A partir del modelo de Clar se puede plantear que la oxidación de ANT podría 
producir dos reacciones, una donde la oxidación tiene lugar en el anillo central o en el anillo 
inicial o final. Sin embargo, la estructura de Clar que presenta mayor estabilidad es la que da 
lugar a la formación de la ANQ. 
Este intermediario fue reportado en bibliografía como intermediario de reacción en procesos 
de oxidación química de los PAH en suelo y en agua (Liu y col., 2006). Al igual que los 
resultados obtenidos, Gan y colaboradores observaron que la aparición de ANQ se 
correspondía con la disminución de ANT en suelo en tratamientos Fenton (Gan y col., 2013). 
Liao y colaboradores, informaron la presencia de ANQ en tratamientos con PS (Liao y col., 
2014). Forsey y colaboradores (Forsey y col., 2010) informaron la formación de ANQ a partir 





 En el suelo se evidenció una disminución cercana a dos órdenes de magnitud en el 
número de bacterias heterótrofas cultivables de todas las condiciones estudiadas con 
oxidantes, con respecto al suelo inicial o el control de biodegradación BioD4.  
 Dentro de los activantes utilizados el que mostró mayor eficiencia con PH fue el  
Fe (III) en una concentración de 5 mM (RPH3), mientras que para PS el mejor fue el 
Fe (nZVI) (RPS3, RPS5 y RPS7). Cabe destacar que el pH en estos tratamientos fue 




el óptimo para mantener el Fe (independientemente de su estado de especiación) en 
solución para actuar como activante. 
 En cuanto a la adición de surfactantes artificiales (SDS), los mejores resultados se 
obtuvieron cuando éste se agregó con anterioridad al oxidante y activante, y cuando 
el oxidante elegido fue PH. En los tratamientos con PS, no se observaron diferencias 
en cuanto a la degradación de los PAH. 
 A partir de los resultados obtenidos puede observarse que el tratamiento que mostró 
mayor eficiencia fue RPH3 (PH/Fe (III) 5mM), donde se observó que todos los PAH 
se degradaron completamente luego de 3 días de reacción. Además, no se evidenció 
la presencia de intermediarios de reacción química, lo cual sería un efecto positivo, 
ya que algunos de ellos pueden presentar una mayor toxicidad que el PAH que le da 
origen. 
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En el presente trabajo de tesis se estudiaron diferentes estrategias para mejorar la eficiencia 
de tratamientos con oxidantes químicos en dos suelos contaminados con PAH, entre las que 
se pueden mencionar: 
 
 Tratamientos con distinta cantidad de agua (24,9 %H, 36,5 %H y condiciones 
saturadas en sistemas batch) 
 Tres oxidantes químicos (PS, PH y PM) 
 Diferentes estrategias de activación de los oxidantes utilizados (PS y PH) 
 Presencia de complejantes (biodegradables y no-biodegradables) 
 Efecto de surfactantes (sintéticos y naturales) 
 
En base al análisis de los resultados obtenidos, las observaciones se pueden agrupar 
dependiendo de las características del suelo y de los contaminantes. 
 
 
Con respecto al tipo de suelo 
 
En los dos suelos utilizados se evidenció la descomposición del anión persulfato y el 
peróxido de hidrógeno, posiblemente como consecuencia de la presencia de hierro en forma 
de minerales. Si bien la cantidad de hierro presente en ambos suelos fue similar, la 
eficiencia en la degradación de los PAH presentó resultados diferentes entre ellos.  
 
El Suelo I presenta un alto contenido de materia orgánica (8,05 %) y un elevado número de 
bacterias heterótrofas cultivables por lo que se plantearon dos tipos de ensayos. Por un lado 
se trabajó con porcentajes de humedad similares al normal del suelo, poniendo especial 
interés en favorecer el proceso de biodegradación. Además, se ensayaron estrategias más 
agresivas utilizando oxidantes en sistemas batch, para superar las limitaciones de la 
biorremediación (tiempo de tratamiento y ataque a contaminantes más recalcitrantes).  
 
 A partir de los resultados de los controles biológicos (sin el uso de oxidantes 
químicos) se observó que el proceso de atenuación natural mejoró al aumentar el 
porcentaje de humedad del suelo. Es decir, un leve aumento en el contenido de agua 
de los sistemas favoreció la biodegradación. 
 Al analizar los tratamientos donde se aplicaron oxidantes químicos se observó que 
los radicales formados pueden reaccionar con los componentes del suelo, 
disminuyendo la eficiencia de la reacción con los contaminantes target.  




 La aplicación de PS en concentraciones moderadas (<8,61 gPS/kgTS) se pudo asociar 
a un efecto estimulante de los microorganismos autóctonos, cuando se realizó 
manteniendo la humedad natural del suelo. Al utilizar concentraciones más altas, o 
agregados sucesivos de PS (donde la cantidad de oxidante se va acumulando), las 
características del suelo se alteran de manera significativa afectando la biota, y por lo 
tanto la biodegradación. 
 Al utilizar PS, la adición de Fe complejado con citrato presentó menor eficiencia que 
el tratamiento con el oxidante únicamente. En estos sistemas, el complejante 
biodegradable compite con el contaminante para ser utilizado por los 
microorganismos autóctonos del suelo como fuente de carbono. Sin embargo, 
cuando se utilizó EDTA (no biodegradable) como complejante (en sistemas batch) la 
eficiencia de degradación no mostró diferencias significativas con el tratamiento 
análogo con PS únicamente. 
 El uso de PM en sistemas batch, no logró remoción de los PAH, lo que se asignó a la 
reacción del oxidante con la materia orgánica natural del suelo, afectando la reacción 
de oxidación de los contaminantes. 
 Se observó una fuerte dependencia de la efectividad de los tratamientos con PH y 
PS con el valor del pH del medio debido a que este parámetro domina la 
disponibilidad del Fe, independientemente si se lo incorporó de manera exógena o si 
solamente se considera el hierro de los minerales del suelo.  
 Para PS, se obtuvieron los mayores porcentajes de degradación de los 
contaminantes, principalmente cuando la activación se realizó mediante el aumento 
de temperatura. Se obtuvo una degradación > al 90% para FEN y PIR luego de 7 
días de tratamiento (6 horas a 65°C y luego a 25°C). El incremento de temperatura 
favorece la formación de radicales y produce una mayor velocidad de todas las 
reacciones. Adicionalmente, en estos sistemas se determinó una mayor 
concentración de hierro en la fase acuosa, lo que favoreció en gran medida la 
activación del anión persulfato.  
 
El Suelo II se caracteriza por un bajo número de bacterias heterótrofas cultivables que se 
corresponde con su bajo contenido de materia orgánica (0,365%). Por esta razón se utilizó 
solamente condiciones saturadas en sistemas batch, donde se priorizó la oxidación química 
como forma de remediación.  
 
 Los mayores porcentajes de remoción se obtuvieron en los sistemas donde el pH del 
medio fue cercano al óptimo para que el activante (Fe (II), Fe (III), Fe (nZVI)) 




estuviese disponible. Cuando se utilizó como oxidante PH, el mejor resultado fue 
para RPH3 (con Fe (III) 5 mM) que degradó el 100% de los contaminantes luego de 
3 días. Cuando se utilizó PS, el mejor tratamiento fue RPS3 (con Fe(nZVI) 1mM) con 
el que se obtuvo una remoción de más del 80 % para FEN y más del 93% para ANT, 
PIR y BaP luego de 45 días. 
 El uso de surfactante resultó interesante, principalmente cuando éste se agregó con 
anterioridad al oxidante. Al utilizar SDS se mejoró la degradación de PAH para los 
sistemas con PH y Fe (III), donde se eliminó más del 80% para FEN y PIR y el 100% 
para ANT y BaP a los 45 días. En el caso de los sistemas con PS y SDS solo se 
obtuvieron mejoras cuando el activante utilizado fue Fe (nZVI), con una degradación 
mayor al 93% para cada uno de los contaminantes, al final del tratamiento.  
 
Se puede concluir que de las características del suelo, la más relevante para seleccionar el 
proceso de remediación a aplicar es el contenido de materia orgánica. Este parámetro suele 
estar asociado al desarrollo de los microorganismos autóctonos del suelo, que es la base de 
los procesos de biorremediación. 
 
 
Con respecto a los contaminantes 
 
Este estudio pudo evidenciar que para el tratamiento de suelos contaminados con PAH de 
bajo peso molecular, los procesos basados en la biorremediación son una buena estrategia. 
Sin embargo, para contaminantes que son más recalcitrantes (como el PIR o BaP), la 
biodegradación resulta difícil y por lo tanto hay que aplicar un tratamiento más agresivo, 
como la oxidación química. 
 
La eficiencia de los tratamientos con PS (en sistemas batch) se pudo relacionar con el 






















ANEXO I: Reactivos utilizados 
 
Listado de los reactivos utilizados, en orden alfabético, indicando calidad y marca. 
 
Acetato de etilo, calidad Pro-análisis Cicarelli 
Acetona, calidad HPLC, Fisher Scientific UK 
Acetona, calidad HPLC, Sintorgan 
Ácidos Húmicos: Acros, 45-70 % technical 
Ácido sulfúrico (H2SO4), ≥95% Analytical reagent grade, Fisher Scientific UK. 
Antraceno (C14H10), 99 % Aldrich 
Antraceno (C14H10), 99% pureza, Carlo Erba 
Benzo(a)pireno (C20H10), ≥96% pureza (HPLC), Sigma 
Bicarbonato de sodio (NaHCO3), Panreac Química SA 
Dibenzotiofeno (C12H8S), > 99.5% pureza, Carlo Erba,  
Diclorometano calidad HPLC, Cicarelli 
Dodecilsulfatosódico reagent ≥99.0% pureza, Sigma-Aldrich 
Etilendiaminotetraacetato disódico (Na2EDTA), Anedra 
Fenantreno (C14H10), ≥ 99.5% pureza, Aldrich 
Fenantreno (C14H10), ≥ 99.5% pureza, Carlo Erba 
Fluoreno (C13H10), > 99.5% pureza Carlo Erba 
n-Hexano, 99%, calidad HPLC, Anedra 
n-Hexano, 99%, calidad HPLC, Scharlau 
Hidróxido de sodio en perlitas (NaOH), Pro-análisis (A.C.S) Cicarelli 
Hierro granular Fe (0), 10-40 mesh, ≥ 99.99% trace metal basis, Sigma-Aldrich 
Ioduro de potasio (KI), Fisher Scientific UK 
Metanol, calidad HPLC J.T.Baker 
Nanopartículas de Fe zerovalente, NANOFER STAR 
Permanganato de potasio (KMnO4), Anedra 
Permanganato de potasio (KMnO4) para análisis ACS, PA Panreac 
Peróxido de Hidrógeno (H2O2), 30% p/v (100 vol) (H2O2), Biopack 
Peróxido de Hidrógeno (H2O2), ≥35 % (RT) Sigma-Aldrich 
Persulfato de sodio (PSNa) ≥ 98% pureza , Merk Grade 
Pireno (C16H10), 98% pureza , Aldrich 
Sulfato de sodio anhidro (Na2SO4), Carlo Erba 
Sulfato de sodio anhidro (Na2SO4), Fisher Scientific UK. 
Sulfato férrico (Fe2(SO4)3), 75 % pureza, Panreac 





ANEXO II: Medios de cultivo 
 
Medio Mineral Líquido (Vecchioli y col., 1990) 
Composición en g.l-1 de agua bidestilada 
5 g NaCl 
1 g K2HPO4 
1 g (NH4)H2PO4 
1 g (NH4)2SO4 
0,2 g MgSO4 
3 g KNO3 
El pH se ajusta a 7,2 con una solución de NaOH o HCl 10% y se esteriliza en autoclave a 
121ºC durante 15 minutos. 
 
Mezcla de PAH en pentano 
La mezcla contiene 0,005 g de fenantreno, 0,005 g de fluoreno, 0,005 g de antraceno y 
0,005 g de dibenzotiofeno cada 13 ml de solvente (pentano). 
 
Solución Fisiológica 0,85% (P/V)  
Composición en 100 ml de agua bidestilada 
0,85 g NaCl 
 
Medio de Cultivo R2A (Reasoner y Geldreich, 1985) 
Composición en g.l-1 de agua bidestilada 
0,5 g Extracto de Levadura 
0,5 g Proteasa peptona 
0,5 g Casamino 
0,5 g Glucosa 
0,5 Almidón soluble 
0,3 Ácido pirúvico 
0,3 g K2HPO4 
0,005 g MgSO4  
15 g Agar Agar polvo 
El pH se ajusta a 7,2 con una solución de NaOH o HCl 10 % y se esteriliza en autoclave a 








Buffer TAE 40X (para DGGE) 
Composición en 0.5 l 
96,8g TRIS 
22,85 ml Acético Glacial 
7,445g EDTA 
500 ml Agua destilada 
 
Solución de acrilamida –bisacrilamida 40% (para DGGE) 
Composición en 1 l 
389,30g Acrilamida  
10,70g Bisacrilamda 
 
Solución desnaturalizante 0% (para DGGE) 
 
Composición en 1 l 
25 ml de TAE pH 7,4 1X 
150 ml de solución acril-bisacrilamida 40% 
825 ml de agua destilada 
 
Solución desnaturalizante 80% 
Composición en 1 l 
25 ml TAE pH 7,4 1X 
150 ml Solución de acril-bisacrilamida 40 % 
338 g Urea 
320 ml Formamida 
505 ml Agua destilada 
 
 
